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RESUMEN 
 
Las perchas para aves son estructuras que pueden influenciar la dispersión de 
semillas y dinamizar la sucesión. Dichas estructuras hacen parte de un conjunto 
de técnicas conocidas como nucleación, el cual es un proceso que implica 
elementos, bióticos y abióticos, que pueden propiciar la formación de nichos de 
regeneración. La microcuenca del río la Vega, presenta invasión por especies 
exóticas, pastizales con fines pecuarios y pérdida de la vegetación nativa del área 
riparía. Se evaluó la estrategia de restauración con perchas artificiales en el área 
de ribera, estableciendo un experimento con tres tratamientos; T0: sin perchas, 
T1: con percha artificial y T2: con percha natural, bajo cada percha se ubicó una 
trampa para retener las semillas dispersadas y una parcela escarificada para 
medir el reclutamiento. Mediante la captura de aves y obtención de sus fecas se 
determinó las principales especies dispersoras de semillas y las principales 
especies potencialmente dispersadas. El test de Mann Whitney demostró que el 
tratamiento con percha artificial favoreció la dispersión de semillas ornitócoras. Sin 
embargo, el reclutamiento de plántulas ornitocoras en las parcelas bajo las 
perchas no fue significativo. Turdus fuscater y Pheucticus aureoventris fueron las 
principales especies dispersoras y Acacia melanoxylon, Muehlenbeckia tamnifolia 
y Morella pubescens, las semillas más dispersadas por las aves. Las perchas 
artificiales aumentaron la dispersión de semillas, no obstante el reclutamiento de 
especies ornitócoras en las parcelas bajo perchas artificiales fue limitado, a pesar 
de eliminar la competencia con el pastizal y herbáceas a través del escarificado.  
 
Palabras Clave: Bosque ripario, ecología de la restauración, semillas, plántulas.  
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Abstract 
 
Perches for birds are structures that may influence seed dispersal and boost the 
succession. These structures are part of a set of techniques known as nucleation, 
which is a process involving elements, biotic and abiotic, those can promote the 
formation of niches of regeneration  The Vega’s watershed creek has invasion by 
exotic species, pastures with livestock purposes and loss of native vegetation in its 
riparian areas. The restoration strategy was evaluated with artificial perches in the 
riverside area, establishing an experiment with three treatments; T0: without perch, 
T1: with artificial perch and T2: with natural perch, under each perch a trap was 
located to retain the dispersed seeds. Through the capture of birds and obtaining 
their fecas the main dispersing species of seeds and the potentially dispersed 
vegetal species were determined. The Mann Whitney test showed that the 
treatment with artificial perch favored the dispersion of ornitocorous seeds. 
However, recruitment of seedlings in the plots under the perches was not 
significant. Turdus fuscater and Pheucticus aureoventris were the main dispersing 
species and Acacia melanoxylon, Muehlenbeckia tamnifolia and Morella 
pubescens, the most dispersed seeds. Artificial perches increased the dispersion 
of seeds, however the recruitment of ornitocorous species in the plots under 
artificial perches was limited; Inclusive eliminating competition with the grassland 
through the scarification. 
 
Keywords: Riparian forest, ecology restoration, seeds, seedlings. 
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1. INTRODUCCIÓN 
 
Los ecosistemas ribereños cumplen varias funciones ecológicas de importancia 
crítica dentro de los ecosistemas (Sievers et al. 2017), dentro de los cuales se 
resaltan la regulación de la temperatura, filtrar y retener nutrientes (Musetta et al. 
2017), proveer refugio y alimento para la vida silvestre entre otros (Naiman y 
Decamps 1997; Lyon y Gross 2005; Musetta et al. 2017; Sievers et al. 2017). 
Desafortunadamente, la vegetación riparia ha sido severamente degradada 
(Ceccon 2003; Sirombra y Mesa 2012; Montilla y Pacheco 2017), principalmente 
debido a disturbios antrópicos como la agricultura (Pearce y Yates 2017), 
pastoreo, deforestación (Muller et al. 2016) y minería (Venson et al. 2017). Debido 
a esto se hace relevante determinar la calidad ecológica y ambiental de las áreas 
ribereñas (Posada y Arroyave 2015). En consecuencia, la restauración está siendo 
utilizada con  más frecuencia para mitigar la degradación de los ecosistemas 
riparios (Rood et al. 2016) y apoyar la regeneración de estos importantes 
ecosistemas (Goodwid et al. 1997; González et al. 2017).  
Una de las funciones más notables del bosque riparío es reducir la escorrentía 
superficial (Chase et al. 2016), retener los sedimentos y el suelo que se 
desprenden de las orillas descubiertas (Picco et al. 2017), protegiendo el cuerpo 
de agua y garantizando la infiltración en las áreas de inundación (Croke et al. 
2017), gracias a las raíces de las plantas que crecen en estas áreas (Blinn y 
Kilgore 2001; Kuglerová et al. 2017). En consecuencia, si la vegetación no existe o 
es mínima en las áreas de ribera, se produce la pérdida de retención de agua del 
suelo (Celentano et al. 2017), generando procesos erosivos que inciden en el 
aumento de la velocidad de arrastre de sedimentos y partículas en los cauces 
(Bariteau et al. 2013; Xiong et al. 2015), lo que facilita que ocurran inundaciones 
(Granados et al. 2006; Croke et al. 2017).  
El bosque ribereño facilita el transito y hábitat de organismos silvestres entre 
parches de vegetación (Derugin et al. 2016), tanto en ambientes fragmentados 
como continuos (Naiman et al. 2000; Vergara 2011; Hamilton et al. 2015). 
Además, el ancho de los corredores riparios es un factor muy importante, ya que 
las dimensiones de estas áreas pueden favorecer el establecimiento de la fauna 
(Montilla y Pacheco 2017), por ejemplo, algunas aves que estén en época 
reproductiva y requieren sitios de anidación buscarán vegetación de una adecuada 
altura y estructura, características que están relacionadas al ambiente (Gillies y St 
Clair 2008; Lees y Peres 2008).  
Las aves están dentro de las especies claves en procesos de regeneración de 
bosques (Marthy et al. 2017), además han  sido reconocidas como importantes 
agentes dispersores de semillas e impulsores de procesos sucesionales en los 
bosques tropicales (Herrera 1992; Traveset 1998; Jordano 2007; De La Peña-
Domene et al. 2014; Zwiener et al. 2014; Lomáscolo 2016). Sin embargo, algunas 
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especies de aves evitan visitar lugares degradados debido a la baja disponibilidad 
de frutos, la exposición a la depredación y ausencia de lugares adecuados para 
descansar (McClanahan y Wolfe 1993; Holl 1998; Graham y Page 2012). 
Existen estudios que sugieren que la dispersión de semillas es una de las 
principales barreras para la regeneración de los bosques (Renjifo 1999; Hooper et 
al. 2005; Wright et al. 2016; Martínez y García 2016; Tanaka y Tokuda 2016; 
Charles et al. 2017; Londe et al. 2017). La dispersión de especies ornitócoras en 
pastizales es baja y limitada debido a la escasa disponibilidad de frutos, lugares de 
percha y distancia de los fragmentos a la matriz de pastizal (McClanahan y Wolfe 
1993; Robinson y Handel 1993; Aide y Cavelier 1994; Howe 2016; Martínez y 
García 2016; Parejo-Farnés et al. 2017; Charles et al. 2017; Amodeo et al. 2017) 
Considerando las dificultades que tienen algunas semillas para llegar a lugares 
que se encuentran alejados de los parches de vegetación, varios autores han 
propuesto las perchas artificiales como un mecanismo que puede multiplicar la 
llegada de semillas en áreas abiertas y así enriquecer el banco de semillas del 
suelo (Holl 1998; Shiels y Walker 2003; Zanini y Ganade 2005; Vicente et al. 2010;  
Dias et al. 2014; Athiê y Dias 2016; Guidetti et al. 2016). Sin embargo, pocos 
estudios se han realizado con perchas para aves como estrategia para restaurar 
áreas de ribera (Pillatt et al. 2010; de Almeida et al. 2016). 
Este proyecto buscó generar conocimiento sobre la estrategia de perchas 
artificiales como herramienta de apoyo a la restauración de áreas de ribera 
afectadas por sistemas agropecuarios e invasión de especies exóticas, de tal 
manera que los resultados  permitirán crear alternativas para mitigar los problemas 
de la microcuenca del rio la Vega, ayudando así a que el corredor biológico y los 
servicios ecosistémicos que ofrece puedan recuperarse para la comunidad, 
amortiguando efectos invernales como deslizamientos e inundaciones o 
desecamiento de la microcuenca, problemas latentes en la actualidad.  
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2. OBJETIVOS E HIPOTESIS 
 
2.1. Objetivo General  
 
Evaluar la eficacia de perchas artificiales como estrategia de restauración, su 
influencia sobre la dispersión de semillas y el reclutamiento de plántulas en la 
microcuenca del Río la Vega. 
 
2.2. Objetivos  Específicos  
 
 Identificar la avifauna dispersora de semillas en la microcuenca del río la 
Vega. 
 Identificar y cuantificar las semillas colectadas en las trampas de los 
tratamientos. 
 Determinar las semillas de especies vegetales que son potencialmente 
dispersadas por aves en la microcuenca del río la Vega. 
 Determinar los cambios de cobertura en las parcelas de los tratamientos. 
 
 
 
2.3. Hipótesis 
 
Las perchas artificiales incrementan la dispersión de semillas ornitócoras en un 
pastizal de ribera en la microcuenca del río la Vega. 
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3. MARCO CONCEPTUAL  
 
3.1.  Antecedentes 
 
El crecimiento de la población humana y su demanda de recursos han provocado 
una afectación en los ecosistemas (Harris et al. 2006), desequilibrando las 
interacciones que existen entre la vegetación y la fauna en su hábitat natural 
(Hobbs 2016). Por esta razón es necesario desarrollar actividades que vayan 
dirigidas al restablecimiento de las interacciones propias del ecosistema, y la 
restauración ecológica parece ser la mejor opción para recuperar la biodiversidad 
y garantizar su sostenimiento (SER 2004; Vargas 2007; Barrera et al. 2010; Reis 
et al. 2014; Hobbs 2016).  
Por lo tanto, este estudio busca evaluar la efectividad de las perchas artificiales, 
dado que han sido ampliamente usadas en ecosistemas tropicales (Vicente et al. 
2010; Graham y Page 2012; Guidetti et al. 2016; Athiê y Dias 2016), sin embargo 
para Colombia la información sobre perchas para aves, es muy escasa, siendo la 
mayoría trabajos de pregrado y muy pocos artículos (Rincon 2005; Clavijo 2006; 
Vargas 2007; Rubiano 2016), lo cual genera la oportunidad de ampliar el 
conocimiento para las áreas alto andinas de Colombia. 
Dentro de los trabajos de perchas artificiales se destacan los de: Vogel et al. 2016, 
quienes plantean que la estructura de un conjunto de aves que utiliza perchas 
artificiales se ve afectada por la variación estacional, en  este trabajo el objetivo 
fue describir la riqueza, abundancia y diversidad de aves en perchas artificiales 
dentro de un bosque del Atlántico en el sur de Brasil. Concluyen que las perchas 
fueron ineficaces para atraer aves frugívoras especializadas, haciendo hincapié en 
que la dispersión de las semillas tiende a ser llevada a cabo principalmente por 
omnívoros generalistas en la fase inicial de la regeneración del bosque.  
Por su parte, Athiê y Dias 2016, investigaron la eficiencia de diferentes tipos de 
perchas en la atracción de aves dispersoras de semillas y el aumento de la lluvia 
de semillas en una zona degradada ubicada en la región noreste del estado de 
São Paulo. Instalaron trampas de semillas bajo perchas naturales (árboles vivos); 
Perchas artificiales simples (barra transversal), perchas artificiales elaboradas con 
tres barras cruzadas y un área de control, todas con trampas para semillas 
localizadas justo debajo de las mismas. Sus resultados mostraron que el número 
de semillas depositadas por aves fue proporcional al número de estructuras para 
percha, además concluye que perchas muy altas incrementan la visita de aves 
rapaces por lo que invitan estudiar a que grupo de aves se quiere favorecer. 
Finalmente recomiendan una combinación de perchas naturales y artificiales para 
la restauración de áreas degradadas. 
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Guidetti et al. 2016 evaluaron la efectividad de esta técnica, realizando una serie 
de meta-análisis para comparar el uso de perchas artificiales frente a los sitios de 
control sin perchas. Estableciendo que la instalación de perchas artificiales 
aumenta la abundancia y la riqueza de las semillas que llegan a las áreas 
alteradas que rodean los ecosistemas nativos. Además, aseguran que la densidad 
de las plántulas es también mayor en las áreas abiertas con perchas artificiales 
que en los sitios de control sin perchas. Sus resultados apoyan el uso de perchas 
artificiales para superar el problema de la baja disponibilidad de semillas en 
campos degradados, promoviendo y/o acelerando la restauración de la vegetación 
en concordancia con el paisaje circundante. 
Paralelamente, De Almeida et al. 2016 evaluaron las perchas artificiales y el 
establecimiento de plántulas en la Mata Atlántica, Brasil. Allí  midieron la influencia 
del uso de la tierra y tipos de hábitat anteriores sobre la abundancia, riqueza de 
especies y características ecológicas de las semillas dispersadas por aves, así 
como sobre el establecimiento de las plántulas. Establecieron ocho sitios de 
muestreo, cada uno con trampa de semillas y parcelas bajo perchas artificiales y 
una unidad similar sin perchas. Estos sitios fueron ubicados en pastizales y en 
áreas agrícolas, distribuidos entre áreas ribereñas y submontanas. Encontraron 
más de 25000 semillas y 56 especies de semillas endozoocóricas. Concentradas 
principalmente en el tratamiento con perchas, sin embargo el establecimiento de 
plántulas fue muy bajo en todos los tratamientos, con sólo ocho plántulas 
establecidas en parcelas de percha al final del experimento. Por ende, concluyen 
que las perchas artificiales aumentan significativamente la llegada de semillas a 
tierras degradadas, pero el establecimiento de plántulas es limitado en estas 
áreas, comprometiendo la eficacia de esta técnica para fines de restauración. 
Finalmente se corrobora lo dicho por Reid y Holl 2013, según los cuales las 
semillas y plántulas en pasturas tienen baja probabilidad de supervivencia, 
atribuible a la depredación, desecación, pudrición y competencia con vegetación 
ruderal. Adicionalmente afirman que la dispersión de semillas no tiene sentido si 
las semillas que llegan no pueden sobrevivir y por ende recomiendan que los 
estudios de nuevas técnicas de dispersión de semillas deben incluir la medición 
del reclutamiento de plántulas.  
 
3.2. Características ecológicas de las aves que las hacen claves en la 
restauración.  
 
3.2.1. Dispersión de semillas por aves. 
 
Existe un gran número de plantas que dependen de animales frugívoros para la 
dispersión de sus semillas (Amico y Aizen 2005; Aguilar et al. 2014; Horsley et al. 
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2015; Mo y Waterhouse 2016). Como retribución por esta labor los animales 
reciben alimento y las plantas se benefician por la dispersión, germinación y 
establecimiento de las plántulas (Verdú y Traveset 2004; Acosta et al. 2012). Las 
aves representan el grupo más importante de dispersores de semillas en zonas 
templadas (Snow 1981; Heleno et al. 2011; Acosta et al. 2012; Mo y Waterhouse 
2016). En la mayoría de los casos, las aves frugívoras digieren la pulpa y expulsan 
las semillas por regurgitación o más comúnmente por defecación (Johansen et al. 
2014; Kleyheeg y van Leeuwen 2015). Estas semillas son en general viables y su 
tasa de germinación puede aumentar o disminuir al pasar por el tracto digestivo 
del dispersor (Verdú y Traveset 2004; De Guevara et al. 2012; Rodríguez et al. 
2012; Gho et al. 2015).  
Esta interacción mutualista es muy común en bosques tropicales (Heleno et al. 
2011; Carlo y Yang 2011; De Guevara et al. 2012), en donde el comportamiento 
de las aves desempeña un papel clave en la ecología y evolución de la dispersión 
de semillas (mutualismos)(Eriksson 2016; Carlo y Morales 2016; Palacio et al. 
2017), por un lado, el comportamiento animal afecta la dispersión y posteriormente 
la dinámica de la población vegetal (Jordano 2000; Morales et al. 2013). Por otro 
lado, los rasgos como el tamaño de frutos y semillas o el contenido de nutrientes 
de las frutas afectan fuertemente el comportamiento de los animales en busca de 
alimento (Jordano 2000; Herrera 2002; Eriksson 2016) 
Desde el punto de vista del ave, las plantas en fructificación representan puntos de 
recurso distribuidos heterogéneamente (García y Ortiz 2004; Carlo y Yang 2011), 
esta hipótesis conocida como tamaño de la cosecha de frutas fue propuesta por  
Snow 1971; Izhaki 2002, según los cuales, las aves deben aumentar la ingesta en 
sitios con gran número de plantas y frutos. En consecuencia, también deben pasar 
períodos más largos en estos parches de alta calidad, con el fin de maximizar su 
tasa promedio de consumo de energía a largo plazo (Charnov 1976; Whalley 
2016; Miller et al. 2017). 
Sin embargo, el escenario típico de interacción entre una población de plantas y 
sus aves frugívoras es un ensamblaje  compuesto de especies de aves con 
comportamientos distintos y consecuencias para la dispersión de semillas (Schupp 
1993; Jordano 2000; Morales et al. 2013; Vizentin et al. 2015). Esto sugiere que la 
relación entre el tipo de comportamiento de forrajeo y los rasgos del fruto también 
mostrará diversos patrones dentro de una población de plantas (Morales et al. 
2013; Vizentin et al. 2015) 
 
3.2.2. Hábitos alimentarios de las aves 
 
Determinar la composición de la dieta de un ave y sus desplazamientos 
estacionales son fundamentales para entender la ecología y las funciones de una 
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especie (Yoshikawa y Osada 2015). Según, Bascompte y Melián 2005; 
Sekercioglu 2006, es determinante básico de su nicho y está profundamente 
asociado con acontecimientos cruciales como la cría y la migración. La 
información sobre la composición dietaría de las aves es también esencial para 
comprender las relaciones entre las aves y otros organismos, así como las 
diversas funciones ecológicas que desempeñan en los ecosistemas (Tanaka y 
Tokuda 2016; Charles et al. 2017), Por ejemplo, pueden actuar como 
depredadores de insectos, afectando así a las poblaciones y las plantas sobre las 
cuales estos actúan (Murakami y Nakano 2000; Sam et al. 2017), facilitan la 
reproducción de plantas como dispersores de semillas mutualistas (Izhaki 2002; 
Morales et al. 2013) o polinizadores (Schmid et al. 2016; Abrahamczyk et al. 
2017), también ayudan a disuadir la reproducción de plantas como depredadores 
antagónicos de semillas y flores (Newton 1967; González 2010). Por lo tanto, las 
evaluaciones cuantitativas de las dietas de aves son necesarias para comprender 
la estructura y el comportamiento de las redes alimentarias o redes de interacción 
(Yoshikawa y Osada 2015). 
A pesar de su importancia fundamental, es generalmente difícil determinar las 
composiciones dietarías de las aves (Yoshikawa y Osada 2015). Se han utilizado 
diversos métodos para estimarlas, pero tienen sus propias ventajas y desventajas 
(Johansen et al. 2014; Carlo y Morales 2016; Mora y Smith 2016). El análisis del 
estómago es un método poderoso para la obtención de estimaciones (McWilliams 
et al. 1999; Buainain et al. 2016; Sam et al. 2017), pero suele ser destructivo para 
las aves individuales, y es sesgada debido a la variación en el modo de dieta y la 
digestibilidad (Chikilian y Bee De Speroni 1996; Martin et al. 2000). Los análisis de 
estiércol o pellets son métodos simples, pero también están sesgados debido a la 
variabilidad en la digestibilidad de los alimentos (Tornberg y Reif 2007; Francksen 
et al. 2016). Desarrollos recientes en código de barras de ADN nos permiten 
determinar los artículos de la dieta directamente y puede detectar elementos de 
otra manera no detectados (Deagle et al. 2007; Valentini et al. 2009); sin embargo, 
todavía es difícil obtener estimaciones cuantitativas.  
La observación directa es un método simple para estimar la composición dietaría 
de las aves (Traveset et al. 2008; Carlo y Morales 2016), no requiere instrumentos 
especializados ni análisis técnicos y es por lo tanto viable. Este método es menos 
invasivo que otros métodos, haciéndolo aplicable para el estudio de especies 
amenazadas. También puede proporcionar la información sobre el 
comportamiento real de forrajeo y ubicación de las aves, que son esenciales para 
entender su ecología completa y puede guiar un análisis más exhaustivo por otros 
métodos (Acosta et al. 2012; Mo y Waterhouse 2016). Sin embargo, este método 
tiene la desventaja de usar mucho tiempo y es sesgado debido a la variación en la 
detección y la identificación de los alimentos. 
Por otro lado, los hábitos alimentarios de cada especie son catalogados en 
gremios, dicho termino es definido como un grupo de especies que explotan la 
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misma clase de recursos ambientales de una manera similar (Wilson 1999; Olivier 
y van Aarde 2017). El término gremio agrupa especies que se superponen 
significativamente en sus requerimientos de nicho, sin importar su posición 
taxonómica (Hawkins 1989; Wilson 1999; Blondel 2003). La cuestión de cómo y 
dónde las distintas especies obtienen su alimento ha sido central en ecología de 
comunidades de aves por mucho tiempo (Blondel 2003). Varios estudios han 
mostrado la importancia del comportamiento de búsqueda de alimento y uso de 
hábitat de alimentación en la estructura de los ensambles (Holmes et al. 1979; 
Olivier y van Aarde 2017) y cómo éstos se relacionan tanto con la estructura 
horizontal y vertical del hábitat como con la composición florística de la vegetación 
(Holmes et al. 1979; Chmel et al. 2016). 
 
3.2.3. Tránsito intestinal y efecto sobre la germinación 
 
La dispersión de semillas por las aves frugívoras es uno de los procesos clave que 
influyen en los patrones espaciales de las plantas (Lomáscolo 2016), pero puede 
fracasar si hay interrupción de mutualismos frugívoros vegetales, como la 
disminución de la abundancia de dispersores, la fragmentación del hábitat o el 
aislamiento de los árboles individuales (de Lima et al. 2015; Pegman et al. 2016a).  
Varios estudios demuestran que la germinación suele ser más exitosa luego de 
que las semillas pasan a través del tracto digestivo de los animales (Traveset 
1998; Traveset et al. 2008; de Lima et al. 2015). Sin embargo, tal mejora no es 
universal debido al efecto de varios factores como el tiempo de retención en el 
intestino y el tamaño y edad de las semillas lo cual puede causar variación en la 
respuesta a la germinación (Traveset y Verdu 2002; Schetini De Azevedo et al. 
2013). 
Se cree que el efecto de la escarificación de las semillas depende del tiempo de 
retención en el tracto digestivo y el tipo de alimento ingerido junto con las semillas 
(Traveset 1998; Reid y Armesto 2011). Según Schupp et al. 2010, existe una gran 
diversidad y complejidad en las interacciones entre dispersores y las semillas 
luego de ser consumidas. La naturaleza entre la química del fruto, la morfología y 
el tipo de dispersor es esencial para entender la coevolucion planta-frugívoro y sus 
interacciones (Traveset et al. 2007; Schupp et al. 2010).  
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3.2.4. Importancia de las aves y la dispersión sobre la sucesión ecológica  
 
Los ecosistemas nativos se transforman continuamente en tierras agrícolas y 
simultáneamente una gran proporción de los campos se abandonan después de 
algunos años de uso (Griscom y Ashton 2011; Aide et al. 2013). Sin ninguna 
intervención, los paisajes alterados generalmente muestran una lenta reversión 
hacia los ecosistemas nativos o hacia nuevos ecosistemas (Holl y Aide 2011; 
Hobbs et al. 2013). Una de las principales barreras para la regeneración de la 
vegetación es el bajo arribo de propágulos en áreas alteradas (Martinez y Howe 
2003; Shoo y Catterall 2013; Elgar et al. 2014). 
En los neotrópicos húmedos, los frugívoros vertebrados tienen un papel mucho 
mayor que el viento en la dispersión de las plantas leñosas forestales y 
sucesionales (Ingle 2003; Guidetti et al. 2016). Las aves y murciélagos frugívoros 
son los agentes de dispersión más importantes de los bosques tropicales, en las 
praderas y en la vegetación de sucesión temprana (Gorchov et al. 1993; Jordano 
et al. 2006; Martínez Orea et al. 2009; Aguilar et al. 2014; De La Peña et al. 2014), 
debido a la estructura de estos hábitats con menos de una barrera para este tipo 
de dispersores, en comparación con otros vertebrados frugívoros (Gorchov et al. 
1993; De Guevara et al. 2012; Horsley et al. 2015).  
La dispersión de semillas entre hábitats también puede estar influenciada por el 
tamaño de la semilla, especies de semillas pequeñas predominan en la lluvia de 
semillas de plantas forestales en áreas sucesionales adyacentes a los bosques 
(Duncan y Chapman 1999; Harvey 2000; Kraft et al. 2015) y los árboles forestales 
de semilla grande se consideran limitados en la colonización de hábitats 
sucesionales tempranos (Harvey 2000; Kraft et al. 2015). Las aves son 
dispersores importantes en pastizales ya que diseminan todo tipo de semillas 
correspondientes a especies pioneras y de estados sucesionales posteriores 
(árboles, arbustos, hierbas y epífitas)(Laborde et al. 2008; Dias et al. 2014); 
conectan remanentes y protegen la diversidad vegetal (González 1998; Galindo 
et al. 2000; Laborde et al. 2008; Moran et al. 2009).  
Adicionalmente, la dispersión juega un papel importante en el mantenimiento de la 
biodiversidad (Howe 2016; Tanaka y Tokuda 2016), conservación y recuperación 
de áreas degradadas (Carlo y Morales 2016), proporcionando una colonización de 
especies pioneras que germinan y crecen rápidamente en lugares con alta 
incidencia de luz (Swaine y Whitmore 1988; Dias et al. 2014). Las especies 
pioneras posteriormente ofrecen mejores condiciones para el establecimiento de 
especies secundarias, que se establecen bajo sombra y crecen cuando las 
condiciones de iluminación son favorables (Brokaw 1985; Wu et al. 2010; Arroyo 
et al. 2015).   
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3.3. Las perchas artificiales para aves. 
 
Las perchas son estructuras altas para la llegada de aves y murciélagos (De La 
Peña et al. 2014), animales que aprovechan gran cantidad de semillas de áreas 
naturales y pueden promover la conectividad entre parches, el efecto de perchas 
ya ha sido reportado por varios autores: McDonnell y Stiles 1983; Vicente et al. 
2010; Graham y Page 2012; Dias et al. 2014; Athiê y Dias 2016; Vogel et al. 2016; 
de Almeida et al. 2016.  
Las aves y los murciélagos son los animales más efectivos en la dispersión de 
semillas (Moran et al. 2009; De La Peña et al. 2014; Lomáscolo 2016), 
especialmente cuando se trata de transporte entre fragmentos de vegetación 
(Vicente et al. 2010; Zwiener et al. 2014). Las perchas aceleran la sucesión inicial, 
el aumento de la diversidad de especies y la cantidad de semillas (Athiê y Dias 
2016; de Almeida et al. 2016; Tomazi y Tarabini 2016). 
  
3.3.1 Tipos de perchas artificiales 
 
Existen distintos tipos de perchas, McDonnell y Stiles 1983, propusieron 
inicialmente varios tipos de estructuras; vertical, horizontal, en pirámide, arqueada 
con trampa de semillas debajo y por ultimo utilizando arbustos o ramas secas. 
Seguidamente, Guevara et al. 1986, concluye que los árboles remanentes en 
áreas abiertas funcionan como perchas naturales, formando núcleos de 
regeneración. Luego, Reis et al. 2003, propone varios tipos de perchas artificiales, 
entre ellas: la percha seca; utilizando varas cruzadas, la percha viva; con follaje 
que imita a los árboles, la torre de lianas y la percha de cable aéreo, que consiste 
en extender un cable entre dos puntos.  
Los tipos de perchas artificiales han probado ser eficientes como herramienta para 
aumentar la dispersión (Athiê y Dias 2016; de Almeida et al. 2016) Sin embargo, 
las perchas más utilizadas en áreas abiertas son las perchas secas de varas 
cruzadas (Graham y Page 2012; Dias et al. 2014; Athiê y Dias 2016; Vogel et al. 
2016). En la mayoría de casos se varía las alturas de este tipo de perchas, 
partiendo de los dos metros y llegando hasta los seis metros de altura (Holl 1998; 
Graham y Page 2012; Guidetti et al. 2016). Además pueden tener una vara 
cruzada o varias según el criterio del investigador (Elgar et al. 2014; Dias et al. 
2014). La madera escogida para la elaboración de las perchas también puede 
variar, dependiendo del tipo de percha (Ferreira y de Melo 2016), se pueden tomar 
ramas o arbustos de la zona, en especial si son invasoras o arbustos secos (Holl 
et al. 2011; Zwiener et al. 2014; Guidetti et al. 2016).  
 
24 
 
3.3.2. Efecto de las perchas artificiales en el comportamiento de las aves y la 
dispersión. 
 
Las perchas artificiales pueden actuar en relación a la distancia al borde de 
bosque (Holl 1998; Hooper et al. 2005; Graham y Page 2012; Vogel et al. 2016), 
dependiendo de esto las aves frugívoras las usan para descansar y defecar 
(Shiels y Walker 2003; Dias et al. 2014; Guidetti et al. 2016). La eficacia de las 
perchas también está ligada a la estacionalidad de los frutos (Shiels y Walker 
2003; Zanini y Ganade 2005; Graham y Page 2012). En algunas regiones 
subtropicales, hay evidencia de que muchas aves contribuyen sólo 
estacionalmente en la dispersión (Zanini y Ganade 2005; Caves et al. 2013).  
Según Vogel et al. 2016, se ha prestado poca atención a la relación entre la 
variación anual en la deposición de semillas bajo perchas artificiales y los cambios 
resultantes en la composición del ensamblaje de aves (Vicente et al. 2010; Hartz 
et al. 2012). Un tercio de las aves migrantes australes para el trópico son de la 
familia Tyrannidae (Chesser 1994; Alves 2007) y su fuerte preferencia por perchas 
(Holl 1998; Vicente et al. 2010; Athiê y Dias 2016) y el comportamiento migratorio 
podría reflejarse en los cambios estacionales y el uso de las perchas artificiales 
(Vogel et al. 2016). En adición, la mayoría de los estudios con aves en perchas 
artificiales proporcionan poco énfasis a los parámetros cuantitativos de la fauna 
aviar (Vogel et al. 2016), dando énfasis a parámetros como la lluvia de semillas y 
especies dispersadas (Guidetti et al. 2016; Tomazi y Tarabini 2016). 
Guidetti et al. 2016 y Vogel et al. 2016, encontraron que los atrapamoscas 
(tiranidos) utilizan activamente las perchas para acosar a otras especies, ya que 
tienen comportamientos territoriales (Cunha et al. 2014), en época reproductiva 
persiguen a otras especies que pueden ejercer importantes funciones en la 
restauración del ecosistema, incluyendo dispersores de semillas como los tucanes 
(Gabriel y Pizo 2005; Hoffmann y Rodrigues 2011). 
 
3.3.4. El reclutamiento de plántulas bajo perchas artificiales   
 
Las semillas de la mayoría de las plantas tropicales se dispersan por animales 
(Amico y Aizen 2005; Horsley et al. 2015), muchos de los cuales también actúan 
como depredadores de semillas (Rocha et al. 2017). Por lo tanto, los cambios en 
la composición de la comunidad animal, como los impulsados por la deforestación 
de la vegetación nativa (Tanaka y Tokuda 2016), pueden impulsar cambios en el 
reclutamiento de plantas (Donoso et al. 2016; Rocha et al. 2017; Parejo et al. 
2017). 
El reclutamiento exitoso de plantas es una función de la producción de semillas, la 
germinación de semillas y la supervivencia de plántulas (Tessema et al. 2016). El 
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conocimiento de la dinámica de los bancos de semillas y el reclutamiento de 
plántulas es crucial para la conservación in situ efectiva de especies en peligro de 
extinción (Janišová et al. 2017). Los cambios en la lluvia de semillas debido a la 
alteración antrópica del hábitat pueden influir en los patrones de reclutamiento de 
las plántulas y afectar la dinámica evolutiva de las poblaciones (Parejo et al. 
2017). Además, el reclutamiento exitoso de plantas es una función de la 
producción y germinación de las semillas (Tessema et al. 2016; Parejo et al. 
2017), pero también de la supervivencia de plántulas (Tessema et al. 2016). 
El reclutamiento de plántulas ha sido el tema reciente más discutido de la 
estrategia con perchas artificiales (Reid y Holl 2013; Elgar et al. 2014; Guidetti 
et al. 2016), ya que pone en duda su conveniencia y efectividad (Dias et al. 2014; 
Athiê y Dias 2016). Según, Guidetti et al. 2016, el seguimiento al reclutamiento de 
plántulas requiere menos esfuerzo que el muestreo de dispersión de semillas 
(teniendo en cuenta que las plántulas pueden medirse al inicio y al final de un 
experimento), pero además de eso, puede ser considerado como un indicador 
más  apropiado para la eficacia de las iniciativas de restauración (Reid y Holl 
2013). Por ejemplo, en algunas zonas tropicales dominadas por gramíneas 
exóticas invasoras, las perchas no han sido eficaces para aumentar el 
reclutamiento de plántulas forestales primarias en áreas restauradas (Holl et al. 
2000; César et al. 2014). 
La respuesta a la utilización o no de las perchas como estrategia para aumentar el 
reclutamiento, puede estar en el enfoque y evaluación de las condiciones 
ecológicas (Guidetti et al. 2016), tales como la fertilidad de los suelos, el grado de 
degradación, la proximidad de los ecosistemas nativos restantes, las especies 
involucradas, la estacionalidad y las circunstancias socioeconómicas (Shoo y 
Catterall 2013; Elgar et al. 2014; Vogel et al. 2016; Guidetti et al. 2016). 
 
3.4. Sucesión ecológica.  
 
Los ecosistemas se desarrollan gradualmente a través de una serie de cambios en 
su estructura y composición (Arroyo et al. 2015). La sucesión explica estos 
cambios, de ahí la importancia  de conocer el sentido de este concepto, su 
historia, los patrones de cambio en el ecosistema y los modelos de sucesión 
(Walker 2005). 
Uno de los primeros científicos que explicó la sucesión fue Clements (1916),  
quien propuso que las unidades o formaciones monoclímax, tienen un 
comportamiento similar al de un organismo y como tal, colonizan, crecen, maduran 
y mueren; además definió la sucesión como las etapas de desarrollo que debe 
atravesar una formación vegetal para alcanzar el climax, el cual debería tener la 
capacidad para autoreproducirse; aunque tuvo asiduos opositores, las teorías de 
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Clements fueron ampliamente aceptadas en sus inicios, y hoy en día son usadas 
como punto de partida para discutir los estudios ecológicos.  
Sin embargo, Henry Gleason, debatió los supuestos de Clements y planteó que la 
comunidad vegetal puede tener cambios que quizás sean predecibles en el 
tiempo, pero no de forma "holística", sino que las especies respondían de forma 
individual y aleatoria; producto de los patrones de distribución de cada especie y la 
comunidad es simplemente resultado de la convergencia de distintas poblaciones 
con distribución común (Gleason 1926). 
La teoría de la sucesión poli-clímax sostiene que muchos tipos diferentes de 
vegetación como comunidades clímax pueden ser reconocidos en un área dada 
(Tansley 1935). De acuerdo con esta teoría, el clima es uno de los múltiples 
factores que puede tener influencia sobre la estructura y la estabilidad del clímax. 
Esto permite muchos climax en una región, por lo tanto, se llama la teoría del poly-
climax. Para Tansley (1935), el clímax no se determina sólo por el clima, sino 
también por la combinación de otros factores tales como la topografía, los 
nutrientes y la humedad del suelo, la acción del fuego y animales. 
Por su parte, Whittaker (1953) enfatizó que una comunidad está adaptada a todo 
el patrón de factores ambientales en los que existe; los principales factores son: la 
estructura genética de cada especie, el clima, el suelo, los factores bióticos 
(actividad de los animales), el fuego y el viento, la disponibilidad de especies 
vegetales y animales y las posibilidades de dispersión. Según esta teoría, las 
comunidades clímax son patrones de poblaciones que varían según el ambiente 
total. Por lo tanto, no hay un número discreto de comunidades climax, ya que son 
el resultado de la interacción de factores variables (Whittaker 1953). 
Drury y Nisbet (1973), revisaron la evidencia de campo para la florística de relevo 
y los modelos florísticos iniciales de sucesión y concluyeron que muchas especies 
de etapas sucesionales posteriores están presentes en forma discreta en etapas 
tempranas y consideraron la sucesión como un proceso en el cual las plantas se 
clasifican a lo largo de un gradiente de recursos ya que cada especie tiene un 
único óptimo (de recursos) para el crecimiento o la reproducción y porque las 
disponibilidades de recursos cambian a través del tiempo (por ejemplo, la luz 
disminuye y la mayoría de los nutrientes cambian), por lo tanto se produce la 
sustitución de especies. 
Seguidamente, Horn (1974), utilizó un diseño sencillo para modelar la transición 
de especies desde estadios sucesionales tempranos hasta avanzados, se 
denominó también como el remplazo árbol por árbol, que permite predecir los 
cambios que se pueden dar en la comunidad arbórea con base en la probabilidad 
que tiene un individuo de ser remplazado por otro de la misma o de diferente 
especie en un intervalo de tiempo determinado, independientemente de la 
composición inicial de especies, la comunidad alcanza estabilidad.                 
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Posteriormente, Connell y Slatyer (1977),  propusieron tres modelos sucesionales 
que pueden determinar su trayectoria, empezando por la facilitación, en donde 
especies pioneras modifican el ambiente haciéndolo más favorable para otras 
especies, luego viene la tolerancia, sugiere que una secuencia predecible es 
producida por la existencia de especies que han desarrollado diferentes 
estrategias para explotar los recursos, así pueden invadir y crecer hasta la 
madurez en presencia de especies que las precedieron. Finalmente, la inhibición 
propone que los primeros ocupantes mantienen su espacio y continuarán 
excluyendo o inhibiendo colonos posteriores hasta que los primeros mueran o 
resulten dañados, liberando recursos, sólo entonces los colonos posteriores 
pueden llegar a la madurez (Begon et al. 2006).  
 
Sin embargo, los modelos de Connell y Slatyer fueron refutados años más tarde 
por Pickett et al. (1987), cuestionando el vacío que hay respecto a una teoría 
general y unificada sobre la sucesión ecológica, lo cual obstaculiza lograr un 
mayor conocimiento del proceso y provoca el diseño de modelos inadecuados, por 
lo que no deben ser considerados como hipótesis a probar.  
 
Adicionalmente, Noble y Slatyer (1980) Intentaron definir los llamados "atributos 
vitales" de las especies, los cuales predecirían el desempeño de las mismas 
durante la sucesión. Se basaron en el método de llegada o persistencia después 
de la alteración, la capacidad de prosperar en una comunidad existente y luego 
crecer hasta la madurez y por último, el tiempo necesarío para alcanzar etapas 
críticas en el ciclo de vida de la especie.  
 
En los últimos años, un número creciente de estudios han revisado la 
regeneración de los bosques y los procesos sucesionales sobre el tiempo, 
combinando cronosecuencia y enfoques dinámicos (Chazdon et al. 2007; Lebrija 
et al. 2010; Mora et al. 2015; Rozendaal y Chazdon, 2015). Estos estudios han 
demostrado repetidamente que incluso los campos abandonados cercanos con la 
misma edad de barbecho, tipo de suelo y las condiciones climáticas; no 
necesariamente siguen una ruta única y previsible hacia el estado forestal anterior, 
sino por el contrario pueden seguir una vía sucesional múltiple. Una fracción  
grande de tal “variación inexplicada” puede resultar de un estudio limitado de 
diseños más que de estocasticidad natural (Norden et al. 2011). 
 
Según Arroyo et al. 2015, en los paisajes tropicales la sucesión secundaria es un 
“fenómeno multifactorial afectado por numerosas fuerzas operando en escalas 
espacio-temporales múltiples”. También propone que la sucesión debe 
examinarse mediante modelos explicativos más exhaustivos, dando Información 
sobre las fuerzas que afectan no sólo la presencia sino también la persistencia de 
especies y grupos ecológicos, particularmente de aquellos taxones que se espera 
que sean eliminados de los paisajes tropicales modificados por el hombre. 
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3.5. Restauración ecológica 
 
La restauración ecológica busca apoyar la regeneración natural, para recobrar 
cualquiera de los atributos de los ecosistemas, desde un servicio ambiental 
(función) o si es posible los equivalentes al ecosistema predistubio (SER 2004). En 
pocas palabras se define como: “el proceso de ayudar al restablecimiento de un 
ecosistema que se ha degradado, dañado o destruido”(SER 2004).  
Sin embargo, es importante resaltar que la restauración no siempre puede llevar el 
ecosistema a un estado “clímax”. No obstante, en muchos casos apoya la 
regulación de procesos ecosistémicos, el restablecimiento de la estructura y 
función, el control de las dinámicas a través del tiempo y el intercambio equilibrado 
de materia y energía con el paisaje circundante (Harris et al. 2006; Rozendaal y 
Chazdon 2015). 
La restauración ecológica interviene en el proceso sucesional, para acelerarlo 
hasta un punto en donde el ecosistema recupere su estructura y función. Es decir, 
donde la estructura del ecosistema, la entrada y salida de nutrientes, pueda 
balancearse para controlar las dinámicas propias del sistema, incluido el régimen 
natural de disturbios (Ehrenfeld y Toth 1997; Arroyo et al. 2015). 
Por otra parte, la ecología de la restauración proporciona conceptos claros, 
modelos y metodologías que apoyan la práctica de la restauración (SER 2004). 
Los ecólogos de la restauración pueden avanzar la teoría ecológica usando sitios 
de proyectos de restauración como zonas experimentales  (SER 2004). La 
ecología de la restauración es un área de la ciencia que implica un proceso de 
análisis y una metodología definida (Aronson y Falk 2007). 
Las investigaciones aplicadas y fundamentales en restauración ecológica, nacen 
de principios y conceptos ecológicos establecidos que son resumidos por (Young 
et al. 2005; Armesto et al. 2007; Vargas y Mora 2007; Suding 2011). Según  
Young et al. 2005, hay un conjunto de conceptos ecológicos establecidos que 
generalmente son entendidos por los profesionales de la restauración, algunos de 
ellos (Competencia, nicho, sucesión, limitación del reclutamiento, facilitación, 
mutualismo, herbivoría, disturbio, biogeografía de islas, función de ecosistemas, 
ecotipos y diversidad genética) están arraigados en la base de conocimientos de 
los restauradores.  
 
3.6. Escarificación del suelo y estudios relacionados 
 
La escarificación del suelo consiste en la remoción de los horizontes superficiales, 
dejando el suelo expuesto a una profundidad de 10 a 36 cm (Ozawa et al. 2001; 
Resco de Dios et al. 2005; Reyes et al. 2014), con el objetivo de controlar o 
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eliminar la competencia y favorecer el establecimiento de las especies forestales 
deseadas (Dassot y Collet 2015; Soto et al. 2015). La escarificación del suelo es 
una de las prácticas que puede ser utilizada para facilitar la regeneración de 
especies arbóreas deseadas (Parrott et al. 2013), en general especies pioneras y 
demandantes de luz (Grigoriadis et al. 2014; Soto et al. 2015).  Aunque esta 
práctica contempla la remoción del horizonte orgánico y alteración de las 
propiedades químicas (Zaczek 2002; Johansson et al. 2013), favorece el 
establecimiento de especies pioneras que tienen características autoecológicas 
para responder y desarrollarse bien en ese tipo de sustratos (Mattsson y Bergsten 
2003; Resco de Dios et al. 2005; Prévosto et al. 2015). 
Las plántulas que se establecen luego de la escarificación demuestran mejor 
crecimiento y sobrevivencia que plántulas en bosques donde no ha sido aplicada 
la escarificación (Donoso 2006; Gauthier et al. 2016). Al realizar la escarificación, 
el mantillo es desplazado o mezclado con el suelo mineral, facilitando el acceso de 
semillas al suelo en un mejor ambiente para la germinación y posterior desarrollo 
(Zaczek 2002; Jäärats et al. 2012). Esto se ha demostrado principalmente en 
bosques boreales que poseen un grueso mantillo (Dassot y Collet 2015), debido a 
las lentas tasas de descomposición en estos climas, pero también en pequeños 
experimentos en bosques de la Cordillera de Los Andes (Donoso et al. 2006; 
Reyes et al. 2014).  
Las investigaciones se han concentrado en observar el comportamiento de la 
regeneración natural posterior al escarificado (Resco de Dios et al. 2005; 
Johansson et al. 2013; Gauthier et al. 2016). Los resultados evidencian aumento 
en la supervivencia y la densidad de la regeneración en áreas escarificadas con 
respecto a las áreas no intervenidas en bosques (Zaczek 2002; Parrott et al. 
2013). Equivalentemente, la mayor parte de las especies que se establecen 
después de la escarificación son intolerantes a la sombra (Grigoriadis et al. 2014; 
Soto et al. 2015),  por lo tanto, la cantidad de luz incidente juega un rol importante 
en el desarrollo de la regeneración (Gauthier et al. 2016).  
En bosques de Chile, la escarificación se utiliza para eliminar Chusquea spp, una 
gramínea que coloniza áreas donde se forman aberturas (Reyes et al. 2014), de 
forma similar sucede en bosques Japoneses con la bambúcea, Sasa kurilensis 
Makino et Shibata, que impide casi en su totalidad el establecimiento y desarrollo 
de otras especies (Resco de Dios et al. 2005; Aoyama et al. 2011).  
Respecto al suelo, la disminución de la oferta nutritiva y la perdida de nutrientes 
pueden ser las desventajas más grandes (Hope 2007; Rappe et al. 2017), el 
aumento del contenido volumétrico de agua (Piirainen et al. 2007; Aoyama et al. 
2011). Sin embargo, tal variación depende de la cantidad de precipitación en la 
zona, en áreas con promedios altos de precipitación puede haber pérdida de 
elementos nutritivos a través de lixiviación  (Palviainen et al. 2005; Drössler et al. 
2017). 
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Por otro lado, la escarificación con maquinaria pesada puede producir 
compactación del suelo en diversos grados dependiendo del tipo de suelo (Reyes 
et al. 2014). La magnitud de su efecto en la regeneración dependerá de las 
características autoecológicas de las especies y del ecosistema (Kozlowski 1999; 
Soto et al. 2015). En algunos casos, altos valores de compactación (generalmente 
> 2 MPa, registrados como resistencia a la penetración) producirían un perjuicio 
en el crecimiento de las plantas (Cheatle 1991; Gebauer y Martinková 2005; 
Bassett et al. 2005; Soto et al. 2015). Pero también se ha observado buen 
crecimiento de plantas en suelos compactados (Miller et al. 1996; Ares et al. 2005; 
Fleming et al. 2006; Alameda y Villar 2009; Heitor et al. 2016)  
En vista de esto, Ampoorter et al. 2011, hace un meta-análisis de los efectos 
globales de la compactación, evidenciando que son en general insignificantes y 
varían fuertemente entre tipos de suelos y especies. Sin embargo, debe tenerse 
en cuenta la textura del suelo (texturas gruesas o texturas finas) ya que pueden 
generar o no limitantes a las plántulas (Ampoorter et al. 2011). 
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4. METODOS 
 
4.1. Área de estudio 
 
El estudio fue realizado durante un año en los meses comprendidos entre 
Septiembre de 2015 y Agosto de 2016 en la microcuenca del río La Vega, 
localizada en el departamento de Boyacá (Figura 1), en la cordillera oriental 
Colombiana, entre el municipio de Motavita y la ciudad de Tunja. Con una altitud 
de 2737  m.s.n.m, en las coordenadas 5º 36’ 36” N-73º 26’ 24” O.  
La ciudad de Tunja presenta una temperatura media anual de 13,2 °C, la humedad 
relativa es de 80 % y la precipitación media anual de 702,9 mm, con un régimen 
bimodal que presenta picos de precipitación en los meses de abril-mayo y de 
octubre-noviembre (Centro de Información Meteorológica, UPTC). Estas 
características ubican a la zona de estudio como una zona de vida bosque seco 
montano bajo (bs-MB) (Holdridge 1987), según la clasificación Caldas-Lang que 
utiliza temperatura y precipitaciones promedio anuales, el área estaría clasificada 
como semiárida. Durante el año de estudio, septiembre 2015 y agosto 2016 la 
precipitación fue de 423.9 mm (Centro de Información Meteorológica, UPTC) 
(Figura 1).  
 
Figura 1. Diagrama ombrotérmico para la ciudad de Tunja- Boyacá durante el 
periodo septiembre 2015- agosto 2016. 
 
10
11
12
13
14
15
16
17
18
0
10
20
30
40
50
60
70
80
90
100
Te
m
p
er
at
u
ra
 °
C
P
re
ci
p
it
ac
ci
ó
n
 m
m
Precipitacion Temperatura
2015 2016
32 
 
El principal afluente de esta microcuenca es el río La Vega, que nace en la parte 
norte del municipio de Motavita, 3250 m.s.n.m, vereda el frutillal con el nombre de 
Quebrada Honda hasta los límites de Sora. Se une a la Quebrada Puertas y 
Quebrada Salitre para formar un solo cauce que es donde toma el nombre de 
Farfacá (a la altura de la escuela El Chuscal en Sora) hasta los límites de Tunja. 
Este río se une a la Quebrada Piedra Gorda (en las Juntas en sora) de ahí hasta 
su desembocadura recibe el nombre de río La Vega (2770 m.s.n.m.)(Acero y 
Cortés 2014). 
La región presenta dos grandes paisajes; un paisaje de laderas de montaña con 
algunas pendientes fuertes y un paisaje de montaña que incluye áreas de 
depresión o de píe de vertientes de pendientes suaves. El relieve de la zona es 
muy variado y comprende desde estrechos valles, vertientes onduladas a 
quebradas con algunas vertientes escarpadas con afloramientos rocosos, con 
vegetación de porte bajo. En gran parte de la zona se presentan lutitas y 
areniscas. Existen áreas fuertemente quebradas y escarpadas, con frecuentes 
afloramientos rocosos, en estas áreas el empobrecimiento de la cubierta vegetal, 
facilitó la acción de las condiciones climáticas y topográficas sobre los suelos 
hasta su desaparición, se evidencia pérdida de capa arable, debido a las 
pendientes y al mal uso dado al suelo. En general la vegetación es medianamente 
diversa y pobre en su fisionomía y estructura, siendo esta típica de la zona Andina 
seca, constituida principalmente por matorrales de tipo arbusto, pastizales o 
vegetación herbácea ubicada en la vereda Tras del Alto, La Esperanza y Porvenir 
(POT Tunja 2013).   
 
En la microcuenca se distinguen tipos de vegetación de origen antrópico como: 
Pastizal de Cenchrus clandestinus y bosques de Eucaliptus globulus, se pueden 
diferenciar cuatro tipos de coberturas: matorral bajo, pastizal, plantaciones de 
especies forestales exóticas y vegetación de ribera.  Según, Acero y Cortés 2014, 
la microcuenca está constituida por 136 especies de plantas vasculares, de las 
cuales destaca 16 con atributos vitales de potencial utilidad para la restauración 
ecológica, especies como:  Croton purdiei, Duranta mutisii y Xylosma spiculifera, 
de hábito arbóreo, y Verbesina centroboyacana y Dodonaea viscosa, de hábito 
arbustivo. Acero y Cortés 2014, registran además diez especies con síndrome de 
dispersión ornitócora. 
Las coberturas adyacentes al sitio de estudio corresponden en primer lugar a un 
parche de vegetación con matorrales mixtos, en donde hay presencia  de especies 
nativas de diferente porte: Croton purdei, Xylosma spiculifera, Hesperomeles 
goudotiana, Baccharis macrantha, Miconia squamulosa, Myrsine guianensis y 
Lupinus bogotensis. En esta área domina ampliamente el bejuco coloradito 
Muehlembeckia tamnifolia. El siguiente tipo de cobertura predominante es una 
plantación de especies forestales invasoras (Acacia negra y Eucalipto), también 
una pequeña población de Alisos (Alnus acuminata). Por su parte el pastizal 
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donde fueron ubicadas las perchas artificiales, presenta escasos arbustos dentro 
de la matriz de pastizal, principalmente anemócoras (Dodonaea viscosa y 
Baccharis macrantha), sin embargo abunda en mayor medida núcleos de retamo 
liso (Genista monsspesulana).  
El área seleccionada para el estudio corresponde a un pastizal ribereño que tuvo 
actividad pecuaria, con un periodo de abandono aproximado de 10 años, lo cual 
ha favorecido la expansión de especies invasoras como el retamo liso, kikuyo y 
Acacias. Adicionalmente se tiene el registro de inundación del área ribereña en el 
año 2011.    
 
 
 
Figura 2. Localización del área de estudio: imagen satelital de la microcuenca del 
río La Vega (Google Earth, 2015). Escala 1:20000 y 1:2000.  
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4.2. Diseño Experimental  
 
Para evaluar la eficacia de las perchas artificiales fue elaborado un diseño para 
contrastar la homogeneidad de variables cuantitativas mediante tres tratamientos 
(Tabla 1), los tratamientos 0 y 1 fueron ubicados en el area de pastizal ribereño de 
forma intercalada entre cada repetición. Para el tratamiento 2 se escogieron al 
azar 10 arboles en los parches cercanos al pastizal de ribera (Figura 3). Este 
diseño fue propuesto y modificado en base a trabajos previos de: Holl 1998, 
Vicente et al. 2010 Pillatt et al. 2010; Graham y Page 2012; Dias et al. 2014.  
 
Tabla 1. Descripción de los tratamientos implementados 
 
Tratamiento Descripción 
Control (T0): Sin 
percha 
Diez colectores de semillas y diez parcelas escarificadas. 
Tratamiento 1: 
Percha artificial. 
Diez perchas artificiales de vara cruzada y debajo de cada una 
un colector de semillas y una parcela escarificada (Figura 2). 
Tratamiento 2: 
Perchas 
naturales 
Diez arboles con colector de semillas y parcela escarificada 
(Figura 2). 
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Figura 3. Esquema representativo del montaje experimental.  
a) Ubicación de las trampas para semillas, parcelas escarificadas, perchas 
artificiales y trampas para semillas.  
b) Tratamiento con perchas naturales, trampa para semillas y parcela escarificada.  
c) Vista superior de cada tratamiento; parcelas escarificadas, perchas artificiales, 
trampa para semillas, árboles o perchas naturales. 
 
4.3. Descripción de los Tratamientos 
 
 
b) 
c) 
a) 
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4.3.1. Tratamiento Control (T0) 
 
Para el tratamiento control se elaboraron 10 parcelas de 1m2 con escarificado, el 
cual consistió en el levantamiento de la capa de pastizal y herbáceas (Ozawa et al. 
2001; Jäärats et al. 2012; Johansson et al. 2013; Reyes et al. 2014), 
adicionalmente las parcelas fueron aisladas con una zanja de 30 cm de ancho por 
30 cm de profundo, para evitar la invasión y reproducción por estolones, rizomas, 
retoños y semillas, de plantas circundantes al interior de la parcela. Previo al 
escarificado se elaboró un registro de las especies presentes en las parcelas. Al 
lado opuesto de cada parcela fue ubicada una trampa para semillas elaborada con 
plástico de polietileno en forma piramidal, soportado por una estructura de material 
de PVC (tubos y accesorios), con medidas de 60 X 60 cm, para un área de 3600 
cm2, y con una altura de 60 cm al suelo (Figura 4) (Gorchov et al. 1993; Graham y 
Page 2012; Dias et al. 2014). En la parte inferior de cada trampa se colocó un 
vaso de plástico, con orificios laterales como sistema de drenaje, el diseño de las 
trampas fue tomado y modificado de:  Gorchov et al. 1993; Dias et al. 2014; Elgar 
et al. 2014.  
 
Figura 4. Tratamiento control. A) Trampa para semillas; B) Parcela escarificada. 
4.3.2. Tratamiento con Perchas Artificiales (T1) 
 
Fueron elaboradas 10 perchas artificiales para el tratamiento 1, cada percha 
artificial midió 2.5 m de alto, esta altura fue escogida basado en el trabajo de 
Velasco & Vargas (2005), en donde la altura de las perchas fue de hasta 1.60 m 
en un bosque alto andino y el estudio de Dias et al. (2014) en donde propone una 
altura de dos metros para perchas de vara cruzada en pastizales (Tomazi et al. 
2010).  
Las perchas fueron  elaboradas en madera con grosor de 4cm x 4cm y una vara 
cruzada al extremo final con una longitud de 1.70 m y 3cm de grosor, el diámetro 
A B 
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de la vara cruzada se determinó teniendo en cuenta lo dicho por Pillatt et al. 
(2010), los cuales recomiendan estos diámetros para que las deyecciones de las 
aves no queden en la percha sino que caigan por debajo de la misma. 
Las perchas de vara cruzada fueron elegidas dentro de los diferentes tipos, debido 
a su efectividad, economía y confiabilidad para recoger la lluvia de semillas en su 
parte inferior, siendo estas utilizadas y recomendadas por autores como Holl 
(1998), Pillatt et al. (2010); Graham y Page (2012); Dias et al. (2014); Athiê y Dias 
(2016) (Figura 5). Debajo de cada percha artificial se ubicó una trampa para 
semillas y una parcela de 1m2 a la cual le fue levantada la capa de pastizal y 
herbáceas (escarificado). 
  
Figura 5.Tratamiento con percha artificial. A) Percha artificial de vara cruzada con 
parcela escarificada. B) Percha artificial, trampa para semillas y parcela 
escarificada.   
Las perchas artificiales fueron distribuidas a un costado del río La Vega, en el área 
riparia previamente seleccionada. Dichas perchas fueron separadas entre sí por 
una distancia de 5 metros, como en el estudio de Tomazi et al. 2010, llevado a 
cabo en una zona ribereña.  En el área entre cada percha fue ubicado el 
tratamiento control (T0), que consistió en una trampa para semillas sin percha 
(Figura 2) (Tomazi et al. 2010).   
 
 
 
A B 
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4.3.3. Tratamiento perchas naturales (T2) 
 
Las diez perchas naturales correspondieron a árboles y arbustos escogidos al azar 
dentro de dos parches de vegetación cercanos, de la siguiente manera: cuatro 
árboles de Acacia decurrens, tres de Alnus acuminata y tres de Croton purdiei. 
Este tratamiento fue propuesto con base a los estudios de Zwiener 2006; Ferreira 
y de Melo 2016, en donde evalúan arboles vivos como perchas naturales vs 
perchas artificiales, en ese caso toman arboles incluso si no eran productores de 
frutos o recursos para las aves. De igual forma que en los tratamientos previos, 
cada árbol contó con una parcela escarificada de 1m2 y su respectiva trampa para 
semillas (Figura 6). 
  
Figura 6. Percha natural con parcela escarificada y trampa para semillas. A) Árbol 
de Acacia melanoxylon. B) Árbol de Croton purdiei 
 
4.4. TOMA DE DATOS DE AVES Y SEMILLAS 
 
4.4.1. Identificación de aves 
 
La identificación de aves se realizó mediante observaciones directas por el método 
de avistamiento por punto fijo, el cual consistió en registrar los individuos en los 
diferentes hábitats o coberturas de vegetación aledaña (Ralph et al. 1996; 
Villarreal et al. 2004), utilizando binoculares Bushnell 10 x 50 y cámara digital 
A 
 
B 
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Nikon P520, de manera que cuando un ave era observada, se determinaba con 
ayuda de la guía de campo especializada (Hilty y Brown 1986). Se registró la 
localidad, coordenadas, altitud, fecha, hora y determinación taxonómica mínima 
(Villarreal et al. 2004). Adicionalmente se hicieron grabaciones de cantos con una 
grabadora Sony ICDPX333.CE7, como medida de refuerzo para identificar las 
especies cuya observación estuviera restringida (Budney y Grotke 1997). Los 
registros se realizaron cuatro días al mes durante el año de estudio, las 
observaciones se hicieron desde las 06:00 hasta las 11:00 y de las 15:00 -17:00.  
 
4.4.2. Captura de aves para obtención de fecas 
 
Se abrieron tres redes de niebla (12m x 2.6m con ojo de malla de 30 mm) y una 
red de niebla (6 mx 2.6m con ojo de malla de 30 mm) en un período comprendido 
entre las 6:00 a.m. y las 10:00 a.m. y las 4:00 y 6:00 p.m. Durante tres días al mes 
para el año de estudio (Villarreal et al. 2004). Para un esfuerzo de muestreo total 
de 756 horas-red. 
Las redes fueron revisadas cada 20 minutos para prevenir muertes, lesiones o 
depredación (Villarreal et al. 2004). Una vez liberada de la red el ave se introdujo 
por espacio de 20 a 30 minutos en una bolsa de tela de algodón para obtener sus 
fecas (Gorchov et al. 1993), ya que las semillas son defecadas en 30 minutos y 
regurgitadas en 15 minutos en la mayoría de los casos (Levey et al. 1994). Los 
individuos capturados fueron fotografiados y seguidamente liberados.   
Las muestras fecales se colectaron pasándolas de la bolsa de tela a una bolsa 
ziploc, rotulada con el lugar, fecha, hora, especie y número del individuo. En el 
laboratorio, cada muestra fecal fue puesta en una caja de Petri y lavada con agua 
destilada, separando las semillas de los restos vegetales y animales. Las semillas 
encontradas para cada muestra se clasificaron en morfo tipos y fueron 
identificadas mediante comparación con frutos del área de estudió y con una 
colección de referencia de los trabajos realizados sobre dispersión de semillas en 
áreas de bosque alto andino de (Zuluaga et al. 2005; Acosta 2005; Alarcón y 
Parada 2009; Rosero 2010).  
 
4.4.3. Colecta de muestras depositadas en las trampas para semillas 
 
El contenido de las trampas fue recogido cada 20 días durante el año de estudio, 
lo cual generó un total de 20 muestreos, el contenido de cada trampa fue vaciado 
en un bolsa ziploc previamente marcada y separada por tratamiento y numero de 
trampa para su posterior análisis. Una vez en el laboratorio cada bolsa fue vaciada 
en una bandeja para separar el material más grande (hojarasca y ramas) y 
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proceder a la búsqueda de semillas, las semillas fueron identificadas con ayuda 
del estereoscopio y mediante la comparación con la colección de semillas de 
referencia (colecta de frutos maduros de las especies vegetales presentes en el 
área de estudio) (Gorchov et al. 1993). Además fueron utilizadas las colecciones 
consignadas en los trabajos sobre dispersión de semillas en áreas de bosque alto 
andino de Zuluaga et al. 2005; Acosta 2005; Alarcón y Parada 2009; Rosero 2010. 
 
4.4.4. Toma de datos para reclutamiento de plántulas  
 
Se realizó un pre-muestreo a las 30 parcelas de 1 m2 del experimento, en las 
cuales se censo la vegetación presente antes del escarificado. Se tomaron datos 
de frecuencia y cobertura utilizando un cuadrante de 1 m2, dividido en 9 cuadros 
de 33.3 cm por cada lado para la frecuencia y en cuadriculas de 10 x 10 cm para 
la medición de la cobertura (Figura 7) (Mueller y Ellenberg 1974; Ramirez 2006), 
además se midió la altura de las plantas presentes. Para la identificación de 
especies presentes en las parcelas se contó con la ayuda de especialistas del 
herbario UPTC y los trabajos de: Hernández et al. 2014; Gutiérrez et al. 2015.  
 
 
Figura 7. Cuadrante de 1 m2  para medición de frecuencia y cobertura  (Braun-
Blanquet 1979; Rangel y Velázquez 1997; Ramirez 2006). 
 
Luego del escarificado se realizaron 4 muestreos, uno cada tres meses, se 
registró las especies que iban apareciendo, frecuencia, cobertura y altura 
promedio de cada una de las especies encontradas en las parcelas de 1m2, la 
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medición de estas variables se hizo utilizando el cuadrante de 1m2 (Ramirez 2006; 
Braun-Blanquet 1979). Los datos se registraron en formatos de campo diseñados 
previamente. 
Para calcular la cobertura de las especies herbáceas se utilizó la fórmula de 
Ramírez, 2006 así:  
 
Donde, Cobertura especie i: Número de cuadros en los que se encontraba cada 
especie en cada sub parcela, en este caso, como el cuadrante de 1 m2 se dividió 
en 100 unidades, cada unidad o cuadro representó el 1%. Total de cuadrantes: 
Número de cuadrantes de 1 m2 censados.  
Para mejorar el tratamiento estadístico de los datos se utilizó la escala de 
coberturas propuesta por Ramirez 2006, la cual posee siete rangos y aproxima el 
valor al rango en que dicha cobertura cae (Tabla 2). 
Tabla 2. Rangos de cobertura y equivalente en cobertura media (Ramirez 2006). 
Código Cobertura (%) Cobertura Media (%) 
1 ≤ 1 0,5 
2 > 1-5 3 
3 > 5 -15 10 
4 > 15 - 25 20 
5 > 25 – 50 37,5 
6 > 50 – 75 62,5 
7 > 75 -100 87,5 
 
  
4.4.5. Precipitación y semillas  
 
Se realizó la recopilación de registros climáticos para los meses de estudio en la 
estación meteorológica ubicada en la UPTC sede central Tunja, se tomaron los 
registros de precipitaciones mensuales desde el mes de septiembre de 2015 hasta 
agosto de 2016, fueron tomados también los registros de semillas encontradas en 
las trampas de los tratamientos durante los meses ya mencionados. Se aplicó el 
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índice de correlación de Spearman, entre las variables precipitación y semillas en 
trampas, esta prueba fue realizada con el programa R Wizard v3.3.1. 
 
 
4.5. ANALISIS DE DATOS 
 
4.5.1. Análisis de datos para aves 
 
Para conocer la representatividad del muestreo y riqueza de especies, se 
realizaron análisis mediante el programa EstimateS 9,1 (Colwell 2013). Se realizó 
una curva de acumulación de especies, en donde los muestreos fueron agrupados 
por meses de acuerdo con Villareal et al. (1996). Se utilizaron los estimadores no 
paramétricos Chao 1 y ACE, que tiene en cuenta las abundancias de las especies 
(Medina et al. 2015).   
Para evaluar la importancia de cada especie de ave como agente de dispersión, 
se calculó un índice de importancia de dispersión (IID) basado en la abundancia 
relativa de especies capturadas (B) y el porcentaje de muestras fecales con 
semillas obtenido de cada especie de ave (S). Las muestras con al menos una 
semilla se contaron como un evento, las muestras con dos especies de semillas 
se contaron como dos, y así sucesivamente. El IID = (S * B)/1000; el índice oscila 
entre 0 y 10. El cero representa ninguna semilla encontrada en las fecas y 10 
representaría una única especie de ave que dispersa todas las semillas (100% de 
abundancia relativa), este índice fue tomado y adaptado con base en los estudios 
de: Galindo et al. 2000; Spotswood et al. 2012; Aguilar et al. 2014; Purificação 
et al. 2014. 
 
 
4.5.2. Análisis de datos para las muestras en trampas de los tratamientos. 
 
Se realizó una prueba de normalidad de Shapiro-Wilk debido a que el tamaño de 
la muestra es inferior a 50, esta prueba demostró que los datos no presentaron 
una distribución normal, ya que el p-valor fue mayor a α= 0.05. Por consiguiente 
se realizó la prueba no paramétrica de Kruskall-Wallis para comparar las 
diferencias entre tratamientos. Seguidamente se realizó una prueba de U Mann-
Whitney para identificar las diferencias por pares entre los tratamientos. Los 
análisis estadísticos se realizaron con el programa R Wizard versión 2.3. 
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4.5.3. Análisis de datos para cobertura e índices de diversidad.  
 
Debido a que los datos de cobertura registrados no presentaron una distribución 
normal, se procedió a realizar el equivalente no paramétrico de la ANOVA de 
medidas repetidas, la ANOVA de Friedman para comparar diferencias en la 
cobertura a través de los muestreos realizados en el tiempo.  
Para determinar las especies incorporadas a la sucesión, se utilizó la riqueza 
específica y así cuantificar el número de especies por tratamientos, seguidamente 
se aplicó una ANOVA de Friedman para ver diferencias significativas de las 
parcelas en el tiempo y Test de Kruskall-Wallis para ver diferencias entre 
tratamientos.   
Fueron aplicados el índice de Shannon para diversidad y el índice de Berger-
Parker para medir la dominancia de especies en las parcelas. El índice de 
Shannon fue analizado tomando de referencia a Ramírez (1999). 
A los índices les fueron aplicados ANOVA de Friedman y Test de K-Wallis, para 
ver diferencias entre tratamientos. Se realizaron pruebas de Mann-Whitney, para 
ver entre que tratamientos fueron las diferencias. Finalmente se utilizó un análisis 
de similitud  con base en el coeficiente de Jaccard. Todos los índices de 
diversidad utilizados fueron obtenidos con el programa PAST 3.15. Las pruebas 
estadísticas fueron realizadas con el programa R Wizard 2.3.  
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5. RESULTADOS 
 
5.1. Avifauna 
 
Se registraron un total de 25 especies de aves pertenecientes a 17 familias en 336 
horas de observación, la familia de aves más comunes fueron Tyrannidae (4 
especies), Cardinalidae (2 especies), Icteridae (2 especies), Trochilidae (3 
especies), Accipitridae, Columbidae, Emberizidae, Furnariidae, Parulidae, Picidae, 
Rhinocryptidae, Thraupidae, Troglodytidae, Turdidae, Vireonidae e Hirundinidae 
con una especie cada una (Tabla 3). De las 25 especies registradas, se destaca 
Synallaxis subpudica por ser endémico del departamento de Boyacá y 
Cundinamarca, también se destacaron Empidonax alnorum, Coccyzus americanus 
y Vireo flavoviridis por ser migratorios boreales, la definición de especies 
migratorias con base en Naranjo et al. 2012; Hilty et al. 2001. 
El Gremio alimentario  más común entre las aves registradas en la zona fue el 
Insectívoro con un 44%, seguido por el Omnívoro en un 36% (Figura 8).   
 
Figura 8. Porcentaje de aves registradas en la zona de estudio según su gremio 
alimentario. Gremios tróficos de acuerdo a McMullan et al. 2011. 
Considerando el esfuerzo de muestreo realizado (336 horas de observación) y 
mediante la curva de acumulación que alcanzó una asíntota, se demuestra que 
tienden a aparecer más especies según avanza el tiempo de muestreo, (Figura 9) 
esto debido a la práctica adquirida para identificar las especies, tanto visual como 
auditiva con el paso del tiempo. En total se registraron 585 observaciones de las 
25 especies de aves en la zona de estudio, la diversidad aviaria medida con el 
índice de Shannon fue de 2,57. 
44%
4%4%
36%
12%
Insectivoro
Granivoro
Carnivoro
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Nectarivoro
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Figura 9. Curva de acumulación de especies y esfuerzo de muestreo durante los 
meses del estudio. Línea punteada, especies observadas. Línea roja, estimador 
Chao 1; Línea azul, estimador ACE (número de especies estimadas) 
 
Se capturaron un total de 97 individuos pertenecientes a nueve familias (Anexo 2), 
nueve géneros y once especies (Tabla 3) con un esfuerzo de captura total de 756 
horas/red y un éxito de captura de 0,13 individuos / hora red (Figura 10). 
 
 
Figura 10. Curva de acumulación de especies y esfuerzo de muestreo. Línea 
verde, estimador Chao 1; Línea azul, estimador ACE (número de especies 
estimadas). 
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Tabla 3. Familias y especies de aves registradas en la zona de estudio, 
Microcuenca del rio La Vega- Vereda tras del alto.  
 
Tipo de registro: V= visual; A=auditivo; C=capturado en redes 
Familia Especie Gremio Estatus 
Tipo de 
registro 
Accipitridae Rupornis magnirostris (Gmelin, JF, 1788) Carnivoro Residente V 
Cardinalidae 
Pheucticus aureoventris  (d'Orbigny & Lafresnaye, 
1837) Omnivoro Residente 
C V 
Piranga rubra (Linnaeus, 1758) Omnivoro Migratorio V 
Columbidae Zenaida auriculata (Des Murs, 1847) Granivoro Residente  V 
Cuculidae  
Crotophaga major (Gmelin, JF, 1788) Insectivoro Migratorio  V 
Coccyzus americanus (Linnaeus, 1758) Omnivoro Migratorio  V 
Emberizidae Zonotrichia capensis (Statius Muller, 1776) Omnivoro Residente C V 
Furnariidae Synallaxis subpudica (Sclater, PL, 1874) Insectivoro Residente  C A 
Hirundinidae  Notiochelidon murina (Cassin, 1853) Insectivoro Residente V 
Icteridae 
Icterus chryaster giraudii (Cassin, 1848) Omnivoro Residente V 
Sturnella magna (Linnaeus, 1758) Omnivoro Residente V 
Parulidae  Myiothlypis nigrocristata (Lafresnaye, 1840) Insectivoro Residente C 
Picidae Colaptes rivolii (Boissonneau, 1840) Insectivoro Residente 
 V 
Rhinocryptidae Scytalopus griseicollis (Lafresnaye, 1840) Insectivoro Residente 
A 
Thraupidae Diglossa humeralis (Fraser, 1840) Nectarivoro Residente 
C V 
Trochilidae 
Lesbia nuna (Lesson, 1832) Nectarivoro Residente C V 
Colibri coruscans (Gould, 1846) Nectarivoro Residente C V 
Adelomyia melanogenis Nectarivoro Residente  V 
Troglodytidae Troglodytes aedon (Vieillot, 1809) Insectivoro Residente 
C V 
Turdidae Turdus fuscater gigas (Fraser, 1841) Omnivoro Residente 
V 
Tyrannidae 
Empidonax alnorum (Brewster, 1895) Insectivoro Migratorio C V 
Mecocerculus leucophrys (d'Orbigny & 
Lafresnaye, 1837) Insectivoro Residente 
C V 
Elaenia frantzii (Lawrence, 1865) Insectivoro Residente  V 
Tyrannus melancholicus (Vieillot, 1819) Omnivoro Migratorio 
 V 
Vireonidae Vireo flavoviridis (Cassin, 1851) Insectivoro Migratorio C V 
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5.2. Aves dispersoras y semillas encontradas en sus fecas. 
 
Mediante la captura de aves y observación de los lugares de percha en el área de 
estudio fueron identificados tanto las especies de plantas dispersadas como las 
aves dispersoras, fueron obtenidas un total de 82 fecas para 11 especies de aves, 
dentro del total de fecas registradas solo 27 tuvieron presencia de semillas 
(32,92%), las restantes estuvieron dominadas por partes de artrópodos, restos de 
hojas y ramas, así que fueron descartadas.  
Se recolectaron un total de 127 semillas en las fecas, las cuales correspondieron a 
cuatro especies y cuatro familias de plantas: Verbenaceae, Polygonaceae, 
Fabaceae y Myricaceae (Tabla 4).  
 
Tabla 4. Semillas encontradas en las fecas de las aves en campo. Se muestran 
las especies de plantas a las que corresponden el total de semillas y el ave en 
cuyas fecas fueron encontradas, también se muestran fecas totales con semillas 
por especie de ave (FTS). 
 
Familia planta Semillas por especie Total de semillas Especie de ave FTS 
Polygonaceae Muehlenbeckia tamnifolia 
17 Turdus fuscater 2 
7 Vireo flavoviridis 3 
5 Empidonax alnorum 3 
8 Zonotrichia capensis 4 
Fabaceae Acacia melanoxylon 
5 Zonotrichia capensis 2 
25 Turdus fuscater 2 
Myricaceae Morella pubescens 19 Turdus fuscater 2 
Verbenaceae Duranta mutisii 41 Pheucticus aureoventris  9 
 Total semillas 127 Total fecas 27 
 
5.2.1. Índice de importancia de Dispersión 
 
Los registros evidencian a Turdus fuscater como la especie que más semillas 
dispersó, ya que en sus fecas se encontraron: A. melanoxylon, Morella pubescens 
y Muehlenbeckia tamnifolia (Figura 11). El índice de importancia de dispersión 
para esta especie fue el más alto con 0,91 y dispersó el 48,02 % de las semillas 
(Tabla 5). 
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La segunda especie de mayor importancia fue, Pheucticus aureoventris, (Figura 
12), debido a su relación con la planta Duranta mutisii, comúnmente llamado 
garbancillo, cuyas semillas fueron encontradas en sus fecas (Tabla 5). 
Por su parte, Zonotrichia capensis se ubicó como el tercer dispersor más 
importante (IID=0,36), dispersando A. melanoxylon y M. tamnifolia (Tabla 5). 
También fueron encontradas semillas de M. tamnifolia en las fecas de Empidonax 
alnorum y Vireo flavoviridis, no obstante, la abundancia de semillas encontradas 
en sus fecas fue escaso en comparación con los otros dispersores, debido 
probablemente a su tamaño y gremio (insectívoro) al que pertenecen (Figura 11). 
El índice de dispersión para estas especies fue el más bajo con 0,06 y 0,03 
respectivamente (Tabla 5). 
Tabla 5. Índice de importancia de dispersión (IID). Especies dispersadas por aves 
en la microcuenca del rio la Vega. Se muestra el porcentaje de semillas en las 
muestras (n=127) 
 
 
Especies P. aureuventris T.fuscater V. flavoviridis E. alnorum Z.capensis Total
M. tamnifolia 0 13,38 5,51 3,93 6,29 29,11
Acacia melanoxylon 0 19,68 0 0 3,93 23,61
Morella pubescens 0 14,96 0 0 0 14,96
Duranta mutisii 32,28 0 0 0 0 32,28
Total (%) 32,28 48,02 5,51 3,93 10,22 100
Abundancia de aves 27,03 19 11 8,11 35,14 100
IID (0-10) 0,87 0,91 0,06 0,03 0,36
Especies de aves
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Figura 11. Numero de semillas por especie encontradas en las fecas de cinco 
especies de aves durante un año de seguimiento. 
 
Adicionalmente, hay que notar la abundancia de semillas encontradas en las fecas 
de las aves capturadas, ya que meses como diciembre de 2015 o febrero de 2016 
tuvieron escasos registros de aves y semillas (Tabla 6). Posiblemente por ser la 
época seca, en comparación con meses lluviosos como octubre, en donde los 
registros de semillas en las fecas de las aves fue mayor (Tabla 6).  
Tabla 6. Semillas en las fecas de las aves por cada mes de muestreo. Se 
muestran la cantidad de semillas por especie y la especie de ave dispersora. 
Año Mes Especie de Ave Planta dispersada Semillas 
2015 
Septiembre Turdus fuscater Acacia melanoxylon 12 
Octubre 
Empidonax alnorum Muehlenbeckia tamnifolia 5 
Turdus fuscater Muehlenbeckia tamnifolia 6 
Turdus fuscater Acacia melanoxylon 5 
Vireo flavoviridis Muehlenbeckia tamnifolia 3 
Zonotrichia capensis Muehlenbeckia tamnifolia 2 
Noviembre 
Pheucticus aureoventris Duranta mutisii 11 
Turdus fuscater Morella pubescens 10 
Vireo flavoviridis Muehlenbeckia tamnifolia 2 
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Diciembre Pheucticus aureoventris Duranta mutisii 3 
2016 
Enero 
Pheucticus aureoventris Duranta mutisii 4 
Turdus fuscater Muehlenbeckia tamnifolia 11 
Febrero Pheucticus aureoventris Duranta mutisii 3 
Marzo Zonotrichia capensis Acacia melanoxylon 2 
Abril 
Pheucticus aureoventris Duranta mutisii 5 
Turdus fuscater Morella pubescens 9 
Mayo 
Pheucticus aureoventris Duranta mutisii 6 
Turdus fuscater Acacia melanoxylon 8 
Vireo flavoviridis Muehlenbeckia tamnifolia 2 
Junio  Zonotrichia capensis Muehlenbeckia tamnifolia 1 
Julio 
Pheucticus aureoventris Duranta mutisii 4 
Zonotrichia capensis Muehlenbeckia tamnifolia 3 
Agosto 
Pheucticus aureoventris Duranta mutisii 5 
Zonotrichia capensis Acacia melanoxylon 2 
Zonotrichia capensis Muehlenbeckia tamnifolia 3 
Total de semillas 127 
 
 
 
Figura 12. Fotografía de Pheucticus aureoventris (Pico grueso dorsinegro). 
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Figura 13. Fotografía de Vireo flavoviridis (verderón verdiamarillo). 
 
 
5.3. Identificación y cuantificación de semillas en las trampas 
 
Durante el año de estudio un total de 4821 semillas fueron registradas en las 
trampas de los tres tratamientos: 749 semillas (16%) en el Tratamiento control (Sin 
percha), 1313 (27%) bajo las perchas artificiales y 2759 semillas (57%) bajo 
perchas naturales (Figura 14 y Tabla 7)  
 
Figura 14. Cantidad total de semillas colectadas por tratamiento durante el 
periodo de estudio. 
 
52 
 
Las semillas registradas correspondieron a 12 especies agrupadas en 10 familias, 
en donde la familia más destacada fue Fabaceae con dos especies (Tabla 7). De 
las 12 especies registradas en las trampas, el 50 % fueron dispersadas por aves, 
el 33 % por el viento y el 17 % restante correspondió a las especies Croton purdiei 
y Acacia melanoxylon las cuales presentaron varios mecanismos de dispersión, en 
el caso de C. purdiei la autocoria y ornitocoria, mientras que A. melanoxylon es 
dispersada por aves pero también se vale de la barocoria para diseminarse, por lo 
tanto estas dos especies fueron registradas como policoras o con varios 
síndromes de dispersión  (Tabla 7).  
Dentro del total de semillas colectadas en los tratamientos durante el estudio solo 
976 (20,24 %) fueron dispersadas por aves. 
Tabla 7. Número total de semillas por especie y por tratamiento durante el estudio. 
Se incluye el mecanismo de  dispersión de cada especie. 
T0: Control sin percha, T1: Percha artificial, T2: percha natural. 
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Los meses en los que ocurrió la mayor dispersión de semillas independientemente 
de su mecanismo fueron julio (764 semillas) y agosto (717 semillas), mientras que 
los meses con menor registro fueron enero y marzo (Figura 15). 
 
 
Figura 15. Cantidad de semillas registradas por mes en las trampas de los 
diferentes tratamientos a lo largo del estudio.  
 
5.3.1. Abundancia de semillas durante el tiempo de estudio por tratamiento y 
para todos los mecanismos de dispersión.  
 
El tratamiento con mayor abundancia de semillas colectadas en las trampas fue el 
de percha natural, que mantuvo más de 200 semillas  durante nueve de los doce 
meses de estudio (Figura 16).    
El tratamiento con percha artificial fue el segundo con mayor abundancia de 
semillas, en donde se destacan los meses de julio y agosto con 303 y 292 semillas 
respectivamente (Figura 16).    
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Figura 16. Cantidad de semillas registradas por mes en las trampas de los 
diferentes tratamientos sin discriminar mecanismo de dispersión. 
 
 
5.3.2. Abundancia de semillas ornitócoras por tratamiento. 
 
Al evaluar independientemente los mecanismos de dispersión correspondientes a 
las semillas depositadas en las trampas se pudo identificar que el tratamiento con 
perchas artificiales tuvo la mayor cantidad de semillas con dispersión ornitócora, 
en donde se destacan los meses de julio y agosto (2016) con 260 y 263 semillas 
ornitócoras (Figura 17).  
En contraste, el tratamiento con percha natural presentó un bajo registro de 
semillas ornitócoras en las trampas, en donde se destaca el mes de febrero con 
22 semillas, como el valor más alto durante el estudio; mientras que en las 
trampas del control no se colectaron semillas ornitócoras durante el año de 
muestreo (Figura 17). 
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Figura 17. Cantidad de semillas ornitócoras registradas por mes en las trampas 
de los diferentes tratamientos. 
 
Las especies con mayor abundancia de semillas colectadas en el tratamiento de 
perchas artificiales fueron Muehlenbeckia tamnifolia, Acacia melanoxylon y Morella 
pubescens (Figura 18). Dentro de estas hay que destacar M. pubescens debido a 
su gran a abundancia durante los meses de Julio y Agosto durante los cuales 
sumo 384 semillas en las trampas del tratamiento con perchas artificiales (Anexo 
1). También hay que destacar que las semillas con presencia constante durante 
todos los eses de muestreo fueron las de A. melanoxylon (Anexo 1). Por su parte 
en las trampas del tratamiento percha natural solo se encontraron semillas de M. 
pubescens y M. tamnifolia con 3 y 38 semillas respectivamente durante todo el 
estudio. 
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Figura 18. Semillas registradas en las trampas del tratamiento con percha 
artificial. A) Muehlenbeckia tamnifolia B) Acacia melanoxylon C) Acacia decurrens 
D) Morella pubescens 
 
 
5.4. Análisis estadístico para evidenciar diferencias entre tratamientos.  
 
Para evaluar la eficacia de las perchas artificiales fueron tomadas solo las semillas 
ornitócoras encontradas en las trampas de los tres tratamientos (n=976), a esta 
muestra le fue aplicado el test no paramétrico de Kruskal-Wallis, el cual evidenció 
diferencia significativa entre los tratamientos  (chi-squared = 47.08, df = 2, p-valor 
= 5.979e-11<0.05).  La prueba se representó mediante una gráfica de tipo Box plot 
(cajas y bigotes) en la cual se muestra una gran dispersión en la distribución de 
los datos del tratamiento con percha artificial (Figura 19). 
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Figura 19. Número de semillas por tratamiento, que muestra la efectividad de las 
perchas artificiales, como mecanismo para favorecer la dispersión de semillas 
ornitócoras. 
Se puede notar la presencia de datos atípicos correspondientes a dos muestreos 
en los cuales el número de semillas colectadas fue superior a 150 semillas, en el 
tratamiento con perchas artificiales. 
Para corroborar las diferencias entre el tratamiento con percha artificial y percha 
natural se aplicó a manera de prueba post hoc, el test de U Mann-Whitney, el cual 
evidencio diferencias significativas entre tratamientos (W = 390, p-valor = 1.818e-
07).  
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5.5. Correlación entre precipitación y semillas en las trampas. 
 
Con el fin de establecer si existió una correlación entre las precipitaciones 
mensuales y las semillas ornitócoras registradas en las trampas de los 
tratamientos se realizó un test de Spearman, cuyo p = 0,245 <1, demuestra que no 
hubo correlación entre estas variables (Figura 20). El número más alto de semillas 
ornitócoras fue registrado entre julio y agosto de 2016 (n=267) mientras que la 
cantidad más baja se registró en septiembre de 2015 (n=28 semillas). Por otro 
lado, el mes con mayor precipitación fue abril de 2016 con un total de 96,2 mm y el 
mes con menor precipitación fue febrero de 2016 con 3,1 milímetros (Figura 1). 
Asimismo, durante el periodo de estudio los meses reportados para Tunja como 
los más lluviosos (oct-nov y mar-abr), tuvieron en general bajas precipitaciones en 
comparación con años anteriores, este hecho desembocó en un aumento en la 
temperatura de los meses señalados, y se puede ver en el diagrama ombrotérmico 
esquematizado en la sección de área de estudio (Figura 1). 
 
Figura 20. Correlación de Spearman entre las variables semillas ornitócoras y 
precipitación en milímetros mensuales durante el año de estudio. Se evidencia que 
no hay correlación entre las variables. 
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5.6. Composición y cobertura en las parcelas de estudio  
 
5.6.1. Composición de especies 
 
Durante los 12 meses de seguimiento a las parcelas escarificadas de los tres 
tratamientos, se registraron un total de 34 especies distribuidas en 11 familias. Las 
familias con mayor número de especies encontradas fueron: Asteraceae con 9 
especies, Fabaceae con 7 especies, Poaceae con 5 especies, Solanaceae con 3 
especies, las demás familias estuvieron representadas con dos y una especies, 
además se destaca que el 75% de las especies fueron de estrato herbáceo, 15 % 
arbustivo y 10 % arbóreo  (Anexo 4). 
En el pre-muestreo se registraron 12 especies pertenecientes a 4 familias, para la 
familia Poaceae se encontraron 5 especies (42 %), Fabaceae 4 especies (33 %), 
Cyperaceae 2 especies (17%) y Asteraceae con una especie (8 %) (Figura 21). 
En el muestreo final se censaron 18 especies pertenecientes a 9 familias: Para la 
familia Fabaceae 5 especies, Solanaceae 3 especies, Asteraceae 3 especies, 
Oxalidaceae 2 especies, Poaceae, Verbenaceae, Euphorbiaceae, Myrtaceae y 
Cyperaceae cada una con una especie (Figura 22). 
El número de especies se incrementó entre el pre muestreo y los tres meses, y 
luego empezó a disminuir paulatinamente hasta los 9 meses de seguimiento, a los 
tres meses 20 especies, a los 6 meses 19 y a los 9 meses 17 especies. Así como 
se registraron especies nuevas por muestreo, también hubo especies que 
desaparecieron a lo largo del tiempo, como Hydrocotyle bonplandii e Hypochaeris 
ovidens (Tabla 8).   
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Figura 21. Porcentaje del número de especies por familia encontradas en el pre-
muestreo de las parcelas. 
 
 
Figura 22. Porcentaje del número de especies por familia encontradas en el 
muestreo final de las parcelas. 
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Tabla 8.  Cambio de especies registrado durante el seguimiento trimestral a 
las parcelas de estudio. 
Muestreo Especies encontradas 
Especies que no se 
registraron 
(desaparecieron) 
 
 
 
 
 
Primer mes (pre muestreo) 
Baccharis sp. 
Cyperus sp 
Rhynchospora nervosa 
Trifolium repens 
Teline monspessulana 
Medicago sp. 
Acacia decurrens 
Anthoxanthum odoratum 
Poa annua  
Holcus lanatus 
C. clandestinus 
Paspalum sp. 
 
ESCARIFICADO 
 
 
 
 
 
 
3 Meses 
Sonchus oleraceus  
Hypochaeris sessiliflora 
Taraxacum officinale 
Bidens sp 
Cerastium arvense 
Acacia melanoxylon 
Medicago polymorpha 
Oxalis filiformis 
Oxalis corniculata 
Solanum marginatum 
Physalis peruviana 
Verbena litoralis 
Hydrocotyle bonplandii 
Eucaliptus globulus 
Dichanthelium aciculare 
Rhynchospora nervosa 
Anthoxanthum odoratum 
Poa annua  
Holcus lanatus 
Paspalum sp 
Baccharis sp. 
Trifolium repens 
 
 
 
6 Meses 
Apiaceae sp 
Hypochaeris elata 
Croton purdiei 
Hydrocotyle bonplandii 
Sonchus oleraceus  
Bidens sp 
Dichanthelium aciculare 
 
9 Meses Lycianthes lycioides Hypochaeris elata 
Apiaceae sp 
Medicago polymorpha. 
12 Meses No se registraron nuevas 
especies 
No desaparecieron especies 
 
5.6.2. Cobertura  
 
Las especies que presentaron mayor cobertura en todos los muestreos fueron C. 
clandestinus, O. corniculata, V. litoralis, Acacia melanoxylon, T. monspessulana y 
S. marginatum  (Tabla 9). 
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Tabla 9.  Especies y porcentaje de cobertura para todos los muestreos. 
 
Especie 
Pre 
muestreo 
% 
3 meses  
% 
6 meses 
% 
9 meses 
% 
12 
meses 
% 
Cenchrus clandestinus Hochst. ex 
Chiov Morrone 
80,95 61,85 53,53 54,66 51,48 
Oxalis corniculata L.  10,45 6,15 15,48 16,47 
Verbena litoralis Kunth  1,36 2,88 9,77 10,10 
Acacia melanoxylon R.Br.  4,39 6,02 2,27 2,63 
Teline monspessulana L. 0,68 1,82 2,09 2,33 2,63 
Hypochaeris sessiliflora L.  0,91 2,62 3,09 3,10 
Acacia decurrens Willd. 0,93 1,82 3,01 1,75 1,76 
Solanum marginatum L.  0,91 2,09 2,94 2,96 
Medicago lupulina L.  2,27 4,97 1,69 0,13 
Trifolium repens L. 0,38   1,87 3,95 
Taraxacum officinale Webb.  4,84 2,62 0,35 0,57 
Apiaceae sp  1,01 1,31 2,29 2,93 
Physalis peruviana L.  0,45 1,70 1,75 1,32 
Eucaliptus globulus Labill.  0,45 0,39 0,58 0,88 
Medicago polymorpha L.  1,01 3,40 1,36 0,11 
Croton purdiei Müll.Arg.  1,50 0,39 0,76 0,88 
Cyperus sp 1,97 1,51 0,39 0,17 0,13 
Lycianthes lycioides (L.) Hassl.  1,01  0,17 0,44 
Oxalis filiformis Kunth  0,91 1,31 0,17 0,44 
Cerastium arvense L.  0,34 3,40   
Medicago sp. 3,33 0,45    
Hypochaeris elata L.   1,70   
Hydrocotyle bonplandii A.Rich  0,45    
Holcus lanatus L. 0,97     
Dichanthelium aciculare Gould & 
Clark 
 0,45    
Sonchus oleraceus L.  0,91  0,17 0,13 
Anthoxanthum odoratum L. 7,15     
Baccharis sp. Kunth 1,39     
Bidens sp. L.  0,45    
Fabaceae sp. 0,84     
Paspalum sp. 0,51     
Rhynchospora nervosa (Vahl) 0,25     
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Boeckeler 
Poa annua L. 0,13     
 
Adicionalmente se muestra la cobertura total para las parcelas de los distintos 
tratamientos a lo largo del tiempo de estudio, hay que resaltar la baja cobertura en 
el muestreo uno, realizado a los tres meses de haber escarificado las parcelas, en 
comparación con el ultimo muestreo realizado a los doce meses, en donde la 
cobertura se recuperó a porcentajes similares a los registrados en el pre muestreo 
(Figura 23). 
 
 
Figura 23. Porcentaje de cobertura registrada en las parcelas de los tratamientos 
durante los diferentes muestreos. 
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Figura 24. Cambio en la cobertura de la parcela 1 del T1: percha artificial. A) Pre 
muestreo. B) Parcela tres meses después del escarificado. C) Parcela 6 meses. D) 
Parcela 9 meses después de escarificado   
 
5.6.3. Análisis estadístico para la variable cobertura 
 
A partir de los datos de cobertura sumada de las especies presentes en las 
parcelas de cada tratamiento se realizó una Anova de Friedman para comparar la 
cobertura entre muestreos y se evidenció que existen diferencias significativas 
(chi-squared = 57.886, df = 4, p-value = 8.062e-12 <0,05). En la gráfica de cajas y 
bigotes se pueden notar datos atípicos durante el muestreo a los 3 y 6 meses, los 
cuales corresponden a parcelas con coberturas superiores a 90 % (Figura 25). 
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Figura 25. Diferencias en el porcentaje de cobertura registrado durante los 
muestreos del estudio. 
 
5.7. Diversidad en parcelas de estudio 
 
5.7.1. Riqueza de especies  
 
La riqueza específica se incrementó desde el tercer hasta el noveno mes en el 
tratamiento 0. En el pre muestreo (antes de realizar el escarificado), los 
tratamientos 0 y 1 presentaron los valores más altos de riqueza específica, en 
donde se resalta el tercer mes como el de más alto valor, no obstante, la riqueza 
de especies en el tratamiento 1 disminuyó en los siguientes muestreos, hay que 
resaltar este resultado, ya que dicho tratamiento tuvo los mayores registros de 
semillas dispersadas por aves, sin embargo el reclutamiento de semillas a 
plántulas no fue significativo durante el estudio (Figura 26).  
Por el contrario en el tratamiento 2 se evidenció una baja riqueza durante todo el 
año de estudio, con entre dos y tres especies de plántulas. 
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Figura 26. Riqueza de especies (S) para cada tratamiento en el tiempo. 
  
La riqueza de especies de plantas no difirió significativamente entre los muestreos 
(Anova de Friedman, F = 0.679, df = 4) P value = 0,807 > 0.05. Sin embargo al 
realizar el test de Kruskall-Wallis, se evidencio que efectivamente hay diferencias 
en la riqueza de especies entre tratamientos (p-valor = 0.0087 <0.05).  
Para evaluar entre que tratamientos hubo diferencias se hizo comparaciones por 
pares mediante la prueba U Mann-Whitney, la cual arrojo diferencias entre el 
tratamiento control y tratamiento percha natural, y entre los tratamientos: percha 
artificial y percha natural (p-valor =0,011<0,05).      
 
 
5.7.2. Índice de Shannon 
 
El índice de Shannon para los tratamientos durante los cinco muestreos presentó 
valores menores a 2.2, indicando una diversidad media como el tope máximo para 
este estudio (Ramírez 1999). Hubo un incremento del indice en los tratamientos 0 
y 1, luego de tres meses de haber realizado el escarificado en las parcelas, en los 
muestreos posteriores dichos tratamientos se mantuvieron con índices cercanos. 
Por su parte las parcelas del tratamiento 2 (percha natural) mantuvieron una muy 
baja diversidad (Ramírez 1999), durante todo el estudio (Figura 27) debido a la 
baja riqueza y abundancia de especies registradas durante los muestreos.   
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La diversidad de plántulas presentó diferencias significativas entre tratamientos 
(KW, F chi-squared = 9.62, df = 2, p-value = 0.008148 < 0.05). Al realizar la U M-
Whitney se notó diferencias entre el tratamiento de percha natural y el control y 
entre el tratamiento de percha natural y percha artificial (p-valor = 0.012 <0.05). 
Por otro lado los tratamientos control y percha artificial no presentaron diferencias 
significativas (p-valor = 0.53 > 0.05).        
 
Figura 27. Índice de Shannon por tratamiento en cada muestreo.  
5.7.3. Índice de Berger-Parker 
 
El índice de Berger-Parker presentó valores cercanos durante el pre muestreo 
para los tres tratamientos (Figura 28). En el muestreo de 3 meses luego de 
realizar él escarificado los valores tanto para el tratamiento control (sin percha), 
como para el tratamiento 1 con percha artificial disminuyeron a 0,55 y 0,56 
respectivamente, lo que se interpreta como una disminución en la dominancia y un 
aumento en la equitatividad. Estos tratamientos demostraron valores cercanos 
durante el estudio, no obstante, el tratamiento control tuvo el índice de dominancia 
más bajo en el mes seis (0,37) (Figura 28). 
La diferencia fue notoria en el tratamiento de perchas naturales cuya dominancia 
fue más alta durante todos los muestreos (Figura 28), variando escasamente 
durante los nueve meses siguientes al escarificado.  
Para evaluar si existieron diferencias estadísticamente significativas entre 
tratamientos, se realizó un Test de Kruskall-Wallis, el cual demostró que si 
existieron diferencias  (chi-squared = 8.6705, df = 2, p-value = 0.0131<0.05). 
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Como prueba post hoc se realizó la prueba U Mann-Whitney, con la cual se 
observó diferencias entre el tratamiento de percha natural y el control, además 
hubo diferencias entre el tratamiento de percha natural y percha artificial (p-valor = 
0.021 <0.05). Por otro lado los tratamientos cero y uno no presentaron diferencias 
significativas (p-valor = 0.24 > 0.05)    
 
 
Figura 28. Índice de Berger-Parker por tratamiento en cada muestreo. 
 
5.7.4. Análisis de similitud entre parcelas de los tratamientos (Cluster) 
 
El dendrograma elaborado con base en el coeficiente de similitud de Jaccard 
durante el pre muestreo, presentó una similitud entre las parcelas del tratamiento 
control y el tratamiento de perchas artificiales, con un valor de 0,72 (72 %), esto 
pudo deberse a que las parcelas de estos tratamientos fueron elaboradas en el 
pastizal, cuyas características previas al experimento eran iguales, de tal manera 
que compartieron ocho especies dentro de las cuales se destacan las poaceas y 
especies concretas como Acacia decurrens y Trifolium repens (Figura 29). 
El tratamiento 2 (percha natural) demostró un índice de Jaccard de 0,45 (45%) 
respecto al control (Figura 29). Además hubo una similaridad baja entre el 
tratamiento uno y dos: 0,36 (36%).  
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Figura 29. Dendrograma de similaridad entre tratamientos para el pre muestreo. 
 
En el muestreo final el dendrograma mantuvo el orden de similaridad entre los 
tratamientos, sin embargo los valores del índice de Jaccard mostraron menor 
similaridad entre los tratamientos 0 y 1, con un 55 % (0,55) de similitud (Figura 
30). Esto debido a que la riqueza especifica aumento a 18 especies y el número 
de especies comunes en los dos tratamientos fue de 10 (A. decurrens, A. 
melanoxylon, T. repens, H. sessiliflora, O. corniculata, C. clandestinus, Physalis 
peruviana, Solanum marginatum, Teline monspesulana y Verbena litoralis). 
Para el tratamiento 2 igualmente bajo el valor de similitud, 0,13 (13 %) respecto al 
control (Figura 30). De la misma forma hubo una similaridad baja entre el 
tratamiento uno y dos: 0,15 (15 %).  
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Figura 30. Dendrograma de similaridad entre tratamientos realizado al final del 
estudio. 
 
5.8. Reclutamiento de especies potencialmente dispersadas por aves 
 
Durante el estudio las únicas especies con mecanismo de dispersión ornitócora 
reclutadas en las parcelas escarificadas de los tratamientos fueron de la familia 
Solanacea (Physalis peruviana, Solanum marginatum y Lycianthes lycioides), sin 
embargo, su abundancia fue escasa; con apenas 6 plántulas reclutadas durante el 
tiempo de estudio (Figura 31), adicionalmente se registró el establecimiento de 
Crotón purdiei y Acacia melanoxylon, no obstante su germinación se dio en el 
tratamiento control, lo cual indicaría que su aparición es debido al banco de 
semillas del suelo o la ventaja de ser especies con mecanismos de dispersión 
múltiple (Figura 31). 
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Figura 31. Plántulas ornitócoras y policoras reclutadas en las parcelas de los 
tratamientos durante el estudio. 
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6. DISCUSIÓN 
 
6.1. Las perchas artificiales 
 
Las perchas artificiales utilizadas en el presente trabajo incrementaron la deposición 
de semillas en el área riparia del Río la Vega, de forma similar a otros estudios 
desarrollados con dichas estructuras (McClanahan y Wolfe 1993, Holl et al. 2000, 
Graham y Page 2012, Vogel et al. 2016) en los cuales se recomienda su uso como 
herramienta para incrementar la lluvia de semillas en áreas con pastizales.  El hecho 
de que las perchas artificiales aumenten la lluvia de semillas en áreas alteradas es 
crucial considerando que una gran proporción de semillas no sobrevivirán y la 
disponibilidad de semillas en los alrededores no siempre garantiza que haya mayor 
dispersión de las mismas (White et al. 2009; Graham y Page 2012; Reid y Holl 
2013). No obstante, hay estudios que relacionan la vegetación circundante y su 
oferta de frutos, con las semillas registradas bajo las perchas (Velasco y Vargas 
2004; Vicente et al. 2010; Athiê y Dias 2016). 
El bajo número de especies dispersadas por aves encontradas en este estudio, se 
puede atribuir a la alta degradación del ecosistema, lo cual provoca una riqueza 
limitada de especies nativas productoras de frutos con mecanismos de dispersión 
ornitócora (Zahawi et al. 2013). También hay que tener en cuenta aspectos como el 
suelo y el clima, los cuales predeterminan el tipo de vegetación que puede llegar a 
prosperar (Walter y Breckle 2002). Por otro lado, el tipo de percha, la altura y su 
ubicación son variables que pueden influir y que deben ser manejadas por el 
investigador, dependiendo del ecosistema y sus características particulares (Reis 
et al. 2014).   
Existen especies reportadas como dispersadas por aves en la zona, cuyas semillas 
de tamaños inferiores a 2 milímetros, de carácter suculento y de testas delgadas 
como las de Xylosma spiculifera, encontrada en la zona, pueden ser fácilmente 
digeribles y por lo tanto dificultar su identificación (Ingle 2003). Especies capturadas 
como Zonotrichia capensis aprovechan semillas de poaceas que son de consistencia 
blanda, lo que dificulta su observación en las muestras (Cabrera y Caicedo 2011). 
Según Novoa et al. (1996), durante períodos de sequía algunas aves de la familia 
emberezidae sufren hipertrofia del intestino, optimizando la absorción de nutrientes 
de las semillas, lo que puede influir en las observaciones de muestras fecales.  
  
La lluvia de semillas fue significativamente más alta bajo las perchas artificiales en 
comparación con los lugares sin perchas (tratamiento control), esto se debe a que 
las aves defecan más cuando se posan que durante el vuelo (Wunderle 1997; 
Herrera y Garcia 2009) además, se descarta el uso de las perchas por murciélagos 
frugívoros debido a la baja riqueza de especies reportada para la ciudad de Tunja, 
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con cuatro especies de presencia “posible”, de las cuales dos especies son 
vespertilionidos cuya dieta es insectívora (POT Tunja 2013). Para corroborar estos 
reportes se realizó la búsqueda de estudios en áreas similares de bosque alto 
andino, se encontró que en la reserva Ranchería de Paipa-Boyacá, hay reportes de 
siete especies de murciélagos, de los cuales dos (Sturnira erythomos y Platyrrhinus 
dorsalis) son frugívoros (Pardo 2008), sin embargo las características ecológicas de 
este lugar distan mucho de las encontradas en la microcuenca del rio la Vega, ya 
que son bosques protegidos y conservados con abundancia de encenillos, 
pteridofitos, musgos y hepáticas, bosques de roble, Clusia, Drimys y Miconias 
(Rosero 2010).    
Las perchas naturales, árboles, presentaron una baja deposición de semillas 
comparadas con las perchas artificiales, contrario a lo que mencionan Athiê y Dias 
(2016), según los cuales las perchas naturales ofrecen recursos como: frutas, 
insectos y protección que pueden contribuir a una mayor deposición. En el presente 
trabajo esto se debe quizás a que los árboles elegidos como percha natural (A. 
Acuminata, A. melanoxylon y C. purdiei) tienen mecanismos de dispersión múltiples, 
pero en su mayoría utilizan al viento para dispersarse, de tal manera que las semillas 
encontradas bajo sus trampas fueran dispersadas por anemocoria y autocoria 
generalmente (Pedley 1978, Salazar y Jøker 2000, Solorza 2012), del mismo modo, 
la baja lluvia de semillas registrada en las trampas de este tratamiento pudo ser 
causada por la arquitectura de los árboles, ya que las ramas y el follaje pueden 
impedir la caída de algunas fecas (Zwiener 2006; Zwiener et al. 2014).    
 
6.2. Semillas dispersadas 
 
Una de las especies con gran abundancia de semillas colectadas en las trampas fue  
M. tamnifolia, esta especie se caracteriza por producir gran cantidad de frutos 
pequeños de 4 mm, con color rojizo al madurar (Mahecha et al. 2004), los cuales 
pueden atraer aves oportunistas  (Snow 1971, Howe y Smallwood 1982, Solorza 
2012). La pulpa de estos frutos está compuesta de azúcares, agua y bajo contenido 
proteico que ayudan a una digestión rápida, promoviendo su consumo con mayor 
frecuencia (Levey 1987, Restrepo et al. 1999). Esta especie de enredadera conocida 
como bejuco coloradito, ofrece frutos durante todo el año, lo cual se reflejó en las 
deposiciones recogidas debajo de las perchas artificiales. Otra de sus características 
depender de la sobreabundancia de semillas para atraer dispersores como las aves 
(Howe y Smallwood 1982; White et al. 2009). Según Mahecha et al. (2004), esta 
especie nativa es de cuidado debido a su crecimiento rápido el cual aprovecha para 
cubrir las copas de los árboles y arbustos llegando incluso a destruirlos.  
En el caso de A. melanoxylon, especie exótica de origen australiano, con semillas 
negras lustrosas y un funículo rojo que las rodea como principal recurso para atraer 
aves (Butler y Heyes 2006; Solorza Bejarano 2012; Correia et al. 2014), esta fue una 
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semilla abundante durante todo el año en las trampas de los tratamientos, lo cual 
concuerda con Pedley (1978); Correia et al.(2014), quienes señalan que la floración 
y fructificación de esta especie puede producirse sin interrupción a lo largo del año, 
en especial en zonas con baja pluviosidad anual, lo cual coincide con el área de 
estudio, la cual presenta 700 mm de precipitación promedio multianual. Las plantas 
exóticas invasoras generalmente producen frutos en tiempos de escasez de lluvia 
para reducir la competencia por dispersores con especies nativas, facilitando así su 
propagación y la colonización de nuevos sitios (Gosper et al. 2005). 
Por otro lado, el laurel de cera, M. pubescens, fue la especie nativa con más semillas 
encontradas en las trampas del tratamiento con perchas artificiales durante los 
meses de Junio y Julio, lo cual concuerda con el periodo de fructificación reportada 
por Mahecha et al. 2004. Esta planta tiene capacidad de ofertar frutos con 
abundancia y ha sido estudiada por su capacidad para asociarse con hongos y 
bacterias del suelo (Parra 2003; Urgiles et al. 2014). Presenta frutos de 5mm de 
forma corrugada, conocidos por la capa de cera que los rodea, la cual es utilizada 
industrialmente (Hoyos y Cabrera 1999, Cabrera 2013).  
Hay que rescatar que en los tratamientos fue constante y abundante el número de 
semillas de Aliso, A. acuminata, especie dispersada por el viento, presente en un 
parche cercano al experimento. Al respecto, algunos estudios concuerdan con que la 
presencia o ausencia de perchas artificiales no influencia la dispersión de especies 
anemócoras (Aide y Cavelier 1994, Ingle 2003, Higuera et al. 2008, Dias et al. 2014).   
 
6.3. Aves dispersoras y plantas potencialmente dispersadas 
 
Las especies de aves encontradas en la zona de estudio, se han registrado en 
altitudes similares (Stiles y Rosselli 1998; Amaya y Renjifo 2010; Rosselli et al. 
2017). Sin embargo, la avifauna del sitio se puede catalogar como empobrecida si se 
compara con estudios de bosques alto andino (Amaya y Renjifo 2010; Rosselli et al. 
2017). Algunas de las especies de aves encontradas son de hábitos generalistas, 
como el caso de la mirla negra (T. fuscater), no se encontraron tinamúes, pavas, 
trogones y tucanes, especies propias de bosques andinos conservados (Kattan et al. 
1994, Renjifo 1999, Renjifo 2001). La mayoría de aves que frecuentan zonas 
perturbadas como la estudiada (Amaya y Renjifo 2010), son oportunistas y basan su 
dieta en insectos y frutos de plantas pioneras (Jordano et al. 2006; Amaya y Renjifo 
2010; Rubiano 2016), comunes en los bordes de bosque y vegetación secundaria 
(Guedes et al. 1997; Jordano et al. 2006; Pillatt et al. 2010; Shoo y Catterall 2013; 
Ferreira y de Melo 2016). 
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La familia Tyrannideae con cuatro especies fue la más representada, al igual que en 
estudios de Athiê y Dias (2016); Vogel et al. (2016), según los cuales estas aves se 
alimentan tanto en los bordes de bosque como de plantas aisladas, además 
capturan insectos en áreas abiertas a donde llevan las semillas de las especies 
pioneras de las áreas degradadas, acelerando la regeneración natural. Sin embargo 
la única especie de esta familia que pudo ser capturada fue Empidonax alnorum, 
llamada comúnmente atrapamoscas alisero, en cuyas fecas fueron encontradas 
semillas de M. tamnifolia. Esta familia de aves utiliza las perchas para tener mayor 
visibilidad del espacio aéreo y capturar insectos en vuelo (Bocchese et al. 2008). 
 
La planta con más dispersores en el presente trabajo fue M. tamnifolia, sus semillas 
fueron encontradas en las fecas de T. fuscater, V. flavoviridis, E. alnorum y Z. 
Capensis esto quizás se deba al gran y constante ofrecimiento de frutos durante el 
año (Mahecha et al. 2004). Por otro lado la mirla negra (T. fuscater)  también se 
consideró la mejor dispersora del lugar, corroborado por su IID, ya que aparte de M. 
tamnifolia también dispersó A. melanoxylon y M. pubescens, probablemente por sus 
hábitos generalistas ya que forrajea consumiendo los frutos enteros mientras  percha 
o en ocasiones al vuelo, aunque esta característica depende más del tamaño y 
accesibilidad al fruto (Renjifo 1999; Rosero 2010), además es una especie clave en 
la regeneración de sitios alterados (Vargas 1997; Velasco y Vargas 2004; Amaya y 
Renjifo 2010; Rubiano 2016).  
La mirla negra ha demostrado ser una generalista recurrente en los ecosistemas alto 
andinos (Stiles y Rosselli 1998; Amaya y Renjifo 2010; Rubiano 2016), adaptando su 
dieta y comportamiento al ambiente particular en el cual se encuentre (Velasco y 
Vargas 2004; Rubiano 2016; Rosselli et al. 2017). En el estudio de Burgos et al. 
(2003), la mirla negra fue relacionada con siete especies de plantas con frutos, no 
obstante en el presente trabajo solo pudo ser comprobada su relación con tres, lo 
cual confirma las pocas opciones alimenticias que tienen las aves de la zona y la 
adaptación de dicha especie a ecosistemas intervenidos. 
Las características morfológicas de Muehlenbeckia tamnifolia, como el alto número 
de frutos, peso, forma, color y pequeño tamaño de los frutos, aumentan su 
preferencia y dispersión por las aves, a diferencia de otras especies, que por el gran 
tamaño del fruto no son muy dispersadas, debido a la dificultad para ser consumidos 
por aves con reducida apertura del pico (Snow 1971; Snow 1981; Jordano 2000; 
Rubiano 2016). Por ejemplo, en el caso del espino garbanzo (D. mutisii) cuyos frutos 
y por ende semillas de mayor tamaño solo fueron encontradas en fecas del Pico 
gordo (P. aureoventris), un ave cuyo pico más fuerte y grande le permitiría 
alimentarse con frutos de mayor tamaño (Hilty et al. 2001; Gosper et al. 2005; 
Cabrera y Caicedo 2011). Otros estudios han relacionado la variedad de formas y 
tamaños del pico como un mecanismo para reducir la competencia interespecífica 
por explotación de recursos en los ensambles de aves (Smith y Sweatman 1976; 
Eriksson et al. 2000; Eriksson 2016; Pegman et al. 2016a). 
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Los resultados demuestran que la zona está dominada por especies de plantas 
exóticas que ofrecen recursos aprovechados por aves generalistas, es probable que 
la falta de especies frugívoras especialistas sea causada por la baja tolerancia que 
tienen dichas aves a establecerse en áreas disturbadas como la zona de estudio 
(Gomes et al. 2008). Esta degradación se presume ya que si se compara este 
estudio con los de Velasco y Vargas (2004); Burgos et al. (2003); Rosero (2010); 
Rosselli et al.(2017) las especies de aves reportadas en la zona, dispersaron otras 
plantas con frutos como: Phytolacca bogotensis, Viburnum thryphyllum, Miconia 
squamulosa, Shefflera bogotensis y Hedyosmum bonplandianum, especies cuya 
presencia es nula o escasa en la microcuenca del río la Vega (Acero y Cortés 2014). 
 
6.4. Correlación entre precipitación y semillas ornitócoras  
 
La deposición de semillas ornitócoras  no tuvo relación con la época de lluvias,  
contrario a lo mencionado en trabajos para los trópicos, en los cuales la dispersión 
por animales es más común durante la época húmeda e influenciada por el patrón 
de fructificación  de las plantas (Howe y Smallwood 1982, Wunderle 1997, Zanini y 
Ganade 2005, Athiê y Dias 2016). La baja correlación encontrada pudo corresponder 
a que las semillas de algunas de las plantas (A. melanoxylon y M. tamnifolia)  
poseen estrategias para disminuir la competencia por dispersores, ofreciendo frutos 
inclusive en las épocas de sequía (Pedley 1978; Solorza 2012).  
El ciclo de actividad reproductiva anual de las aves está estrechamente relacionado 
con la disponibilidad de alimento (Stiles 1979; Zuluaga et al. 2005; Alarcón y Parada 
2009). Según Rosero (2010), la mayoría de especies de aves presenta diferencias 
poblacionales en cuanto a las condiciones ambientales del medio, ya que cada 
especie adapta este ciclo a sus necesidades particulares. 
La baja correlación semillas-precipitación, obedecería a las características 
ambientales particulares del área de Tunja, según la clasificación Caldas-Lang es un 
área semiárida (POT Tunja 2013), en el año de estudio solo se registraron 423,9 mm 
de lluvia, en comparación con el promedio anual de 700 mm reportado para Tunja. 
Esto pudo influir en la fructificación de las plantas nativas de la zona, sin embargo en 
las trampas se encontraron semillas de las especies que tienen oferta de recursos 
durante todo o gran parte del año (A. melanoxylon y M. Tamnifolia), que sumados a 
la temporada de sequía pudieron repercutir en la prueba de correlación entre las 
variables precipitación y el número de semillas capturadas en trampas. Contrario a 
los visto en otros estudios en donde se puede distinguir una clara correlación entre 
estas variables (Stiles 1979; Zanini y Ganade 2005; Rosero 2010; Zahawi et al. 
2013; Athiê y Dias 2016).       
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6.5. Cambios en la sucesión temprana. 
 
Las familias con mayor número de especies durante el pre muestreo fueron 
Asteraceae, Poaceae y Cyperaceae. De acuerdo con Arias y Barrera (2007); 
Martínez et al. (2009), estas familias agrupan especies capaces de establecerse en 
sitios abiertos y en zonas de regeneración temprana, gracias a sus estrategias de 
dispersión, que les permiten colonizar áreas muy alejadas, como por ejemplo T. 
officinale, una especie que coloniza y se desarrolla rápidamente en sitios con 
condiciones adversas (Vargas et al. 2008). 
El número de especies en las parcelas experimentales en general tuvo un 
incremento, pese a que unas desaparecieron hubo otras que llegaron al sitio,  debido 
probablemente a la generación de espacios libres producto del escarificado (Reyes 
et al. 2014), la activación del banco de semillas y el arribo de especies al lugar 
(Montenegro y Vargas 2008; Hernández et al. 2014). Según Garwood (1989), tanto 
el banco de semillas como las recién dispersadas a través de la lluvia de semillas 
contribuyen al surgimiento de la vegetación secundaria; sin embargo, la contribución 
del banco de semillas parece ser más significativa si el sitio fue utilizado con una 
intensidad de moderada a baja (Barrera et al. 2010), lo cual correspondería con las 
características del área de estudio, cuyo período de abandono es de diez años.  
De acuerdo a los análisis de cobertura, se encontró que la sucesión temprana estuvo 
influenciada en gran medida por las especies C. clandestinus, O. corniculata, V. 
litoralis, Acacia melanoxylon y T. monspessulana. Dentro de ellas, Acacia 
melanoxylon y T. monspessulana son especies exóticas  invasoras, (Arias y Barrera 
2007; Vargas et al. 2008), estas especies poseen características de historia de vida 
que las hace idóneas para colonizar y desarrollarse rápidamente en zonas con 
características adversas para otras especies y además tienen capacidad para crecer 
en condiciones como la deficiencia de nutrientes (Vargas et al. 2008; Solorza 
Bejarano 2012; Correia et al. 2014). 
Según Arias y Barrera (2007), el pastoreo es un disturbio continuo, que modifica 
fuertemente la estructura y composición de especies. Por lo tanto, las especies 
adaptadas a estos regímenes compiten exitosamente con las especies nativas 
impidiendo el establecimiento de estas, ya que colonizan fácilmente y forman bancos 
de semillas persistentes  (Alexander y D’Antonio 2003; Wright y Clarke 2007; Billoni 
et al. 2016). 
 
6.6. Diversidad de especies en las parcelas. 
 
La alta dominancia y baja riqueza de especies evidenciada mediante los índices y  
diferencias significativas de las pruebas estadísticas sobre todo en las parcelas del 
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tratamiento con perchas naturales, probablemente fue causada por la sombra y 
acumulación de hojarasca que impidieron el establecimiento de especies pioneras, 
generalmente heliófilas (Caluff y Fiallo 2008). Según Murcia (1997), la vegetación 
que crece bajo Alnus acuminata,  una de las especies elegida en este estudio como 
percha natural, es más pobre, debido quizás al alto nivel de Nitrógeno en el suelo. 
En el caso de la acacia, Correia et al. (2014), reporta su capacidad para acumular 
biomasa y proyectar sombra debajo de la copa de los árboles, inhibiendo el 
crecimiento de otras especies. Por el contrario, los tratamientos control y perchas 
artificiales mostraron mayor diversidad durante todo el estudio. 
Por su parte la diversidad en las parcelas del pastizal aumento ligeramente de muy 
baja a baja (Ramírez 1999), esto indica equidad baja y por ende alta dominancia de 
unas pocas especies. Los resultados demuestran que las condiciones de luz en 
áreas abiertas son ideales para el establecimiento de una gran variedad de especies 
herbáceas de rápido crecimiento (Caluff y Fiallo 2008). El pasto kikuyo 
(P.clandestinum) influyó directamente sobre la diversidad de cada muestreo ya que 
domino ampliamente en los tratamientos, probablemente por ser una especie 
perenne agresiva que crece a bajas temperaturas y puede invadir sitios donde las 
condiciones de luz, humedad y materia orgánica sean favorables para la 
germinación de sus semillas (Cudney et al. 1993; CABI 2015). Según Wilen y Holt 
(1996), el pasto kykuyo domina las matrices deforestadas entre fragmentos de 
bosque, debido a su resistencia a las condiciones extremas que se presentan en 
áreas abiertas, aprovechando la baja tolerancia de especies nativas a dichos 
ambientes.  
Cenchrus clandestinus posee semillas persistentes que pueden permanecer largos 
periodos de tiempo en el suelo y mantienen su abundancia constante (Thompson 
et al. 1998; Fernández et al. 2015). También inviste una forma de crecimiento 
disperso y elevado debido a su alta tasa fotosintética (Wilen y Holt 1996), crea 
entrenudos largos y crece rápidamente produciendo nuevos nodos y estolones 
secundarios o rizomas para invadir territorio distante de los parentales (Fernández 
et al. 2015). En conjunto las características de historia de vida de C. clandestinus 
mencionadas anteriormente, actúan inhibiendo la germinación de semillas de otras 
especies que pueden arribar a los pastizales producto de mecanismos de dispersión 
como la ornitocoria (Holl et al. 2000; Reid y Holl 2013; Dias et al. 2014). Además,  
hay que recordar que para Colombia el pasto kikuyo está clasificado con un valor 
alto (6,71) dentro de la escala de especies con alto riesgo de Invasión (Baptiste et al. 
2010).  
 
6.7. Reclutamiento de plantas ornitócoras  
 
Solamente tres especies con mecanismo de dispersión ornitócora pudieron 
desarrollarse en las parcelas de los tratamientos (P. peruviana, S. marginatum y L. 
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lycioides), debido probablemente al tiempo de estudio, ya que según Shiels y Walker 
(2003), hay que darle más tiempo a las semillas dispersadas para germinar y 
establecerse, no obstante los resultados de este estudio concuerdan con Graham y 
Page (2012), en los cuales el reclutamiento de plántulas en 19 meses de 
seguimiento no fue representativo. También, hay que decir que las semillas de 
dichas especies no fueron encontradas en las trampas para semillas de ningún 
tratamiento, indicando que su procedencia pudo ser producto del banco de semillas 
del suelo (Zahawi et al. 2013).  
Adicionalmente, el bajo reclutamiento pudo obedecer a factores como la predación 
de semillas, erosión, bajos nutrientes del suelo, falta de precipitaciones y 
competencia con plantas ruderales y exóticas (Guariguata 1990; Walker 1994; 
Cardona y Vargas 2004; Cantillo et al. 2009), dicha competencia fue vista con las 
especies herbáceas propias de las sucesión temprana, algunas de las cuales son 
reportadas como invasoras (Baptiste et al. 2010), de las cuales se destacaron: 
Cenchrus clandestinus y Fabaceas como Teline monspessulana y A. melanoxylon  
con presencia en los alrededores del área de estudio.  
Por otro lado, las aves pudieron contribuir a generar competencia interespecífica 
entre plántulas (Loiselle 1990; Bas et al. 2006), al defecar las semillas en grupos con 
más de dos especies, ya que el tiempo, combinaciones y cantidad de las mismas 
pueden hacer variar la germinación (Pegman et al. 2016b), al respecto se puede 
mencionar que en las fecas de la Mirla negra se encontró mezcla de semillas de A. 
Melanoxylon, M. pubescens y M. tamnifolia. 
Según Graham y Page (2012), el ambiente debajo de las perchas puede no ser apto 
para todas las especies dispersadas allí, ya que algunas plántulas de especies de 
etapas sucesionales avanzadas no toleran dichos espacios y sus condiciones. 
Guariguata y Ostertag (2002) indican que existen variables con aspectos tan 
exclusivos de cada especie que podrían modelar los patrones florísticos y la 
estratificación vertical, dentro de los cuales están: el momento de arribo de las 
semillas al sitio (su patrón fenológico), sus preferencias de sustrato (para 
germinación), la susceptibilidad de las plántulas al herbivorismo, la tolerancia a la 
competencia interespecífica y la tasa de crecimiento de los juveniles (De Steven 
1991; Palik y Pregitzer 1993).  
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7. Conclusiones 
 
Las perchas artificiales aumentaron la dispersión de semillas dispersadas por aves 
en la zona riparia, ya que existieron diferencias significativas con respecto al control, 
en el cual no se encontraron semillas ornitocoras, sin embargo, como se concluyó en 
otros trabajos, la germinación y establecimiento de especies ornitócoras es limitada, 
ya que algunas de las semillas potencialmente dispersadas por aves al parecer son 
poco aptas para competir con las especies ruderales invasoras como el pasto 
kikuyo, el cual está adaptado a las condiciones del área de estudio.  
Las especies de aves que utilizaron las perchas fueron en su mayoría generalistas 
típicamente adaptadas a zonas intervenidas, el caso más conspicuo está 
representado por T. fuscater la cual dispersó incluso semillas de Acacia 
melanoxylon, fuerte invasora en este ecosistema, sin embargo se destaca por su 
gran papel como dispersora en ecosistemas degradados. Así mismo se recalca la 
asociación entre el garbancillo (Duranta mutisii) una planta nativa y su consumo por 
parte del ave P. aureoventris, debido al tamaño del fruto y el tamaño del pico de 
dicha ave. 
Los esfuerzos por aumentar el reclutamiento bajo las perchas a través del 
escarificado resultaron efectivos para cambiar y dinamizar la trayectoria sucesional 
temprana, que antes era dominada por C. clandestinus, sin embargo, las semillas 
dispersadas por aves no demostraron un establecimiento significativo en las 
parcelas experimentales, hecho que pone en duda la efectividad de esta técnica 
como mecanismo para ayudar al establecimiento de especies de estados 
sucesionales posteriores, las cuales pueden contribuir a la recuperación de áreas de 
ribera en la microcuenca del río La Vega.  
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8. Recomendaciones 
 
 
Realizar nuevos estudios teniendo en cuenta que el escarificado puede ser una 
herramienta para el control de especies herbáceas invasoras como el pasto kikuyo 
(C. clandestinus), el cual limita el establecimiento de otras especies en áreas 
afectadas por uso pecuario. 
Se recomienda establecer áreas más grandes con escarificado debajo de las 
perchas para garantizar un mayor impacto debajo de las mismas y evitar la 
invasión del pastizal circundante, aumentando las probabilidades de éxito para las 
semillas dispersadas por aves. 
Para mantener controladas a las especies de crecimiento rápido que por 
competencia pueden limitar el reclutamiento de especies ornitócoras sería 
pertinente hacer deshierbes periódicos en la medida de lo posible, no obstante hay 
que tener en cuenta que para trabajos de restauración a gran escala los costos 
podría aumentar. 
Utilizar las perchas artificiales junto a núcleos de vegetación con especies que 
puedan incrementar la diversidad y posterior oferta de frutos. 
Utilizar las perchas artificiales con prudencia, ya que se puede favorecer el 
reclutamiento de especies invasoras si no se realiza seguimiento y control al área 
debajo de las mismas. 
Para finalizar, la microcuenca del río la Vega no solo presenta importancia 
ambiental sino que su historia y cultura son ricas, ya que fue un asentamiento 
muisca en el pasado, integrar a la comunidad Tunjana para que se apropie y 
defienda la microcuenca, daría peso a una restauración a gran escala de este 
ecosistema, convirtiéndose en un propósito loable y beneficioso para la comunidad 
en general. 
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Anexos 
 
Anexo 1. Tabla con el número de semillas recogidas en las trampas del 
tratamiento con perchas artificiales durante el tiempo de estudio. 
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Anexo 2. Especies de aves registradas en el área de estudio 
 
 
 
 
Icterus chryaster giraudii 
Turdus fuscater 
Zonotrichia capensis Myiothlypis nigrocristata 
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Troglodytes aedon 
Diglossa humeralis 
Empidonax alnorum 
99 
 
 
 
 
 
Colibri coruscans 
Synallaxis subpudica 
Lesbia nuna 
Empidonax alnorum 
100 
 
 
 
 
Vireo flavoviridis 
Mecocerculus leucophrys 
Pheucticus aureoventris 
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Colaptes rivolii 
Piranga rubra 
Rupornis magnirostris  
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Anexo 3. Fotos de frutos y semillas potencialmente dispersadas  en el área 
de estudio. 
FRUTO SEMILLAS 
 
Croton purdiei  
 
Solanum marginatum 
 
 
Duranta mutisii 
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Muehlenbeckia tamnifolia 
 
 
Acacia melanoxylon 
 
 
Cestrum buxifulium 
 
 
Morella pubescens 
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Solanum lycioides 
 
Indeterminada 1
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Anexo 4. Especies encontradas en las parcelas durante el estudio para los 
diferentes tratamientos. 
 
Familia Especie Dispersión Habito 
T0 
Control  
T1, P. 
artificial 
T2,P. 
natural 
Apiaceae 
Hydrocotyle bonplandii A.Rich Anemocora 
Hierba 
 
X 
 
Hydrocotyle ranunculoides L.f. Anemocora 
Hierba 
 
X 
 
Asteraceae 
Baccharis sp. Kunth Anemocora 
Arbusto 
  
X 
Sonchus oleraceus (L.) L. Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Hypochaeris sessiliflora Kunth Anemocora 
Hierba 
X X 
 Taraxacum officinale Webb. Anemocora Hierba X X 
 
Bidens sp Anemocora 
Hierba 
X 
  
Senecio inaequidens Poir. Anemocora 
Hierba 
X 
  
Gamochaeta coarctata Willd. Anemocora 
Hierba 
 
X X 
Conyza sp Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Caryophyllaceae Cerastium arvense L. Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Cyperaceae 
Cyperus sp Anemocora 
Hierba 
X X 
 Rhynchospora nervosa (Vahl) 
Boeckeler Anemocora 
Hierba 
X 
 
X 
Euphorbiaceae Croton purdiei Müll.Arg. Policorica 
Arbusto 
X 
  
Fabaceae 
Acacia decurrens Willd. Policorica 
Árbol 
X X X 
Acacia melanoxylon R.Br. Policorica 
Árbol 
X X X 
Medicago polymorpha L. Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Medicago sp. Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Trifolium repens L. Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Medicago lupulina L. Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Teline monspessulana (L.)  Anemocora 
Arbusto 
X X 
 Myrtaceae Eucalyptus globulus Labill. Anemocora 
Árbol 
X 
  
Oxalidaceae 
Oxalis filiformis Kunth Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Oxalis corniculata L. Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Poaceae 
C. clandestinus Hochst. ex Chiov Anemocora 
Hierba 
X X X 
Anthoxanthum odoratum L. Anemocora 
Hierba 
X X X 
Holcus lanatus L. Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Poa annua L. Anemocora 
Hierba 
X 
  
Paspalum sp Anemocora 
Hierba 
X X 
 
Solanaceae 
 
Physalis peruviana L. Ornitócora 
Hierba 
X X 
 
Solanum marginatum  L. Ornitócora 
Arbusto 
X X 
 
Lycianthes lycioides (L.) Hassl. Ornitócora 
Arbusto 
X 
  Verbenaceae Verbena litoralis Kunth Anemocora 
Hierba 
X X 
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Anexo 5. Mapa de coberturas y distribución de los tratamientos en el área de 
estudio. 
 
 
  
